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る (Heithaus et al. 2008)。Estes et al. (1998) による研究はこのことを示した有名な事例のひとつで
あり、アメリカのアラスカ州西部沿岸の海中林において、海洋生態系の頂点捕食者に位置するシ









水産資源の適切な管理手法の開発が急がれる (水産庁 2014)。 
河口・沿岸域の砂泥底に生息するマクロベントス群集の構造は、生物的要因によっても特徴づ
けられている (Wilson 1991)。この代表的なものとしては、共通資源をめぐる競合関係や捕食―
被食関係、共生関係などが挙げられる (Woodin 1983, Commito & Ambrose Jr 1985, Foreman et al. 
1995, Constable 1999, Reise 2002)。このほか、群集構造を特徴づける重要な要因のひとつに生物
活動に起因する底質改変作用を介した生物間相互作用がある (Reise 2002, Passarelli et al. 2014)。
なかでも、甲殻十脚目のスナモグリ科とアナジャコ科に属する生物は、巣穴形成に伴う強力な底
質改変作用により砂泥底の群集構造や生態系機能に影響を与えることで広く認識されている 
(Felder 2001, Atkinson & Taylor 2005)。スナモグリ科の生物は、摂餌や巣穴形成に伴い大量の砂を
巣穴外部へ排出することで底質浸食を受けやすい流動的な底質環境を創出する (Murphy 1985, 
Tamaki 1988, Berkenbusch & Rowden 1999, Pillay et al. 2007a,b)。これとは対照的に、アナジャコ類
は巣穴内壁を粘液と泥で固く裏打ちすることで安定的な底質環境を創出する (Dworschak 1987, 
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Posey et al. 1991, Wynberg & Branch 1994, Kinoshita et al. 2003)。これらの底質改変作用は、他のベ
ントスに対して正・負の影響を与え、そのため後者の個体群サイズや空間分布パタンを特徴づけ
ている (Flach & Tamaki 2001, Pillay & Branch 2011)。たとえば、懸濁物食性の貝類は、スナモグ
リ類の基質攪拌作用から負の影響を受けているグループのひとつである (Flach & Tamaki 2001, 
Pillay & Branch 2011)。この種間に働く阻害機構については、これまでにいくつかの仮説が挙げ
られており、基質攪拌作用を介した着底誘因物質の攪拌や (Pillay et al. 2007a)、巣穴外部へ排出
した砂による着底初期稚貝の生き埋め・窒息 (Peterson 1977, Toba 1992, Tamaki 1994, Dittmann 
1996, Dumbauld et al. 2006)、底質の再懸濁促進を介した摂食機能の妨害 (Murphy 1985, Pillay et al. 
2007a) などがそれである。一方で、アナジャコによる底質の安定化は (Dworschak 1987, Posey et 
al. 1991, Wynberg & Branch 1994, Tamaki et al. 2008)、埋在性ベントスの潜砂行動を妨げているかも
しれない。しかしこれまでに、その阻害機構に関する明確な説明はなかった。 
西九州地方、有明海に位置する砂質干潟 (32° 47′ N, 130° 36′ E; 以降、白川河口干潟) に生息す
るマクロベントス群集は、主として十脚甲殻類のアナジャコ Upogebia major とニホンスナモグ
リ Nihonotrypaea japonica、埋在性二枚貝のアサリ Ruditapes philippinarum (Adams & Reeve)、シ
オフキ Mactra veneriformis Deshayes (in Reeve)、ハマグリ Meretrix lusoria (Roeding) により構成
されている (Tamaki et al. 2008, Nakamura et al. 2010, Nakano et al. 2012; Fig. I-1)。これらはすべて、
植物プランクトンを主要な食物源として利用する (Yokoyama, Tamaki, Harada, et al. 2005, 
Yokoyama, Tamaki, Koyama, et al. 2005)。加えて、これらは互いに生息空間を違えており、そのた
め優占 5 種間に食物と空間をめぐる競合関係が存在する可能性が指摘されていた (Flach & 
Tamaki 2001, Tamaki et al. 2008)。しかし近年、白川河口干潟ではアナジャコとニホンスナモグリ
が激減した。これには大型台風の直撃に起因した底質攪乱と大型底生魚アカエイ Dasyatis akajei 
(Müller & Henle) による強い捕食圧による影響が関与したと考えられている (Tamaki et al. 2008)。
たとえば、2004 年に白川河口干潟に直撃した台風 18 号による影響は、白川河口干潟付近の海域






確認されている (Fig. I-2C,D)。白川河口干潟における優占十脚甲殻類 2 種の激減は、優占二枚貝
3 種に対しては競争圧緩和をもたらし、後者の分布拡大のきっかけとなることが予想された。 
白川河口干潟と同様の現象は、熊本県の天草下島、富岡湾に位置する砂質干潟 (32° 31′ N, 130° 
02′ E; 以降、富岡湾干潟) でも確認されていた。この干潟では、ハルマンスナモグリ 
Nihonotrypaea harmandi (Bouvier) とその競争的劣位種に位置する巻貝のイボキサゴ Umbonium 




(Flach & Tamaki 2001, Tamaki & Harada 2005)。アカエイ科に属する生物は、主要な餌として十脚
甲殻類を利用する (Howard et al. 1977, Ebert & Cowley 2003, Tillett et al. 2008)。そのため世界中の
干潟において、スナモグリ類の存在とエイ類が形成した摂餌痕の存在が同所的に確認できる 
(Myrick & Flessa 1996, Martinell et al. 2001, D’Andrea et al. 2004)。富岡湾干潟において、アカエイ
は 1 回の摂餌行動で摂餌箇所に存在したハルマンスナモグリの 60―80%程度の個体を捕食する
ことができる。この干潟では、玉置ら (未発表) により、1979 年から 2001 年にかけてベントス
群集に関する調査が行われてきた。そのなかで、アカエイにより形成された摂餌痕の存在が 1995




イズは 1988 年から 1995 年にかけて増大していき、その後減少したものの、1985 年時よりも高










群集構造の変化について記載し (第 II 章)、その後の空白地において優占種を決定づけた要因に
ついて検討した (第 III 章)。また、上述したふたつの干潟の競争圧緩和に関わった可能性のある
アカエイの捕食圧について、その空間分布を空撮手法により調べた (第 IV 章)。さらに、十脚甲
殻類・貝類間の着底阻害機構に関する一仮説について、野外調査により検証した (第 V 章)。最
終的に、本研究で得られた結果を統合することで、有明海とその周辺海域の砂質干潟における底









第 II 章 競争圧緩和に起因した砂泥底マクロベントス群集の構造変化 
 
Takeuchi, S., Takahara, Y., Agata, Y., Nasuda, J., Yamada, F., Tamaki, A.: Response of suspension-feeding 
clams to natural removal of bioturbating shrimp on a large estuarine intertidal sandflat in western Kyushu, 









いる (Herman et al. 1999, Dame et al. 2001)。たとえば、中程度に富栄養化が進行した北海とその
周辺海域では、植物プランクトン量が 1970 年代に増加し、その後 1 年以上の遅れをもってマク
ロベントスの総現存量が増加した (Austen et al. 1991, Josefson et al. 1993, Beukema et al. 2002)。ま






なもので少数が挙げられるが (Hanekom et al. 1988, Tamaki et al. 2008)、その時間変化について捉
えたものはこれまでになかった。 
白川河口干潟で起きた優占十脚甲殻類 2 種 (アナジャコ、ニホンスナモグリ) の激減 (第 I 章




調査や野外排除実験によって比較的小空間スケールで評価されてきたが (Peterson 1977, Murphy 
1985, Posey 1986, Tamaki & Suzukawa 1991, Posey et al. 1991, Tamaki 1994, Wynberg & Branch 1994, 
Dittmann 1996, Berkenbusch et al. 2000, Como et al. 2004, Skilleter et al. 2005, Pillay et al. 2007a, b, 
2008)、一方で干潟全域を包含するような大空間スケールを対象にした研究はほとんど行われて
いない。たとえば、アメリカ北西部太平洋沿岸の干潟におけるカキ漁獲量の増加を目的とした農
薬散布によるスナモグリの一種 Neotrypaea californiensis とアナジャコの一種 Upogebia 
pugettensis の大規模な駆除 (Dumbauld et al. 2006) と、同海域における外来性等脚類 (Orthione 
griffenis) の寄生に起因したアナジャコ U. pugettensis 個体群の激減について報告した事例はあ




た。ここでは、アナジャコ・ニホンスナモグリ激減前後を含む期間 (2004―2008 年) を対象に、





白川河口干潟 (32° 47′ N, 130° 36′ E; Fig. II-1) の総面積は 4.15 km2、岸から大潮平均低潮線まで
の最大距離は 2.7 km である。この干潟周辺の潮位は半日周期で変動し (検潮所は熊本港上に位
置する; Fig. II-1A, ◇印)、平均潮位幅は大潮時で 3.9 m、小潮時で 2.0 m である。この干潟は、坪
井川河口に沿って建設された全長 1090 m の堤防を境に、北側の泥質部分と南側の砂質部分とに
区分される。本研究は、このうち後者 (この部分を白川河口干潟とした; 3.39 km2) を対象にした。 
干潟のうち、高・中潮帯 (潮位帯の定義については、以下参照) の底質は、低潮帯のそれと比
較して流動的である (Yamada et al. 2008, 2010)。さらに、有明海に対して北西方向に面した干潟
の形状ゆえ、冬季には、北西から吹く季節風により生成された高波浪が干潟域に直接入り込み、
干潟の底質を著しく浸食する (Yamada & Kobayashi 2004)。反対に、夏季には南西から季節風が
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吹くため、干潟底質の浸食は比較的抑えられている。白川河口干潟の表層堆積物 (0―1.5 cm 深) 
の中央粒径値は 0.02–0.43 mm の範囲にあり、そのほとんどが砂質である (竹内ら 未発表)。低潮
帯の底質は、高・中潮帯のそれと比較して貝殻片を多く含み (玉置ら 未発表)、このような硬い
基質がアサリ稚貝によって足糸を張る基盤として利用されている (de Montaudouin 1997)。白川河
口干潟において、低潮帯の一部にはアサリを対象とした漁場が存在する (Tamaki et al. 2008, 
Takeuchi et al. 2013)。干潟中央部には、漁獲されたアサリを陸域に運搬する車両が干潟上を走行
できるようにするため、1984 年に、全長 935 m、幅 4 m のコンクリート道路が最高潮部から沖
側に向けて建設された (Fig. II-1B)。調査地の大潮平均低潮線と小潮平均低潮線における標高は、
本海域に隣接する熊本港上に位置する検潮所 (Fig. II-1A, ◇印) における平均海面の高さを基準 
(= 0 m) とした場合、それぞれ−2.07 m と−0.91 m である (Yamada et al., 2009)。以降、水位と地盤
高を記載する際はこの基準からの標高で表す。 
干潟上には、野外調査用として、全長 1496，2129，1490，2235 m におよぶトランセクト A、
B、C、D を干潟最高潮部から沖側に向けて設置した (北から南側に向かってトランセクト C、A、
B、D; Fig. II-1B)。これらの調査トランセクト上には、計 20、28、20、29 点の調査地点を基本的
にそれぞれ 80 m間隔で設置した。以降、最高潮部から沖側にX m離れた調査地点の表記を Stn ト
ランセクト名-X m とした。なお、最も岸側の地点とその次に沖側の地点との距離は、調査地点
設置において歩行が困難な泥質地点を避けたため、トランセクトごとに異なった (Stn A-49 m、
Stn B-50 m、Stn C-56 m、Stn D-100 m)。各トランセクトの標高は、光波測距儀と電子セオドライ
トの機能を併せ持つ測量機 (トータルステーション SET3A, 株式会社トプコン) を用いて、斜距
離と水平面からの視準角度を同時に計測することで求めた [手法の詳細については、Yamada & 
Kobayashi (2004) 参照]。この測量方法では、路面上で測量した場合に、距離 1.5 km で 2 cm 程度
の誤差を含む。測量定点は各トランセクト上に 80 m 間隔で設置し、それぞれの地盤高は 2004
年 5 月から 2012 年 6 月にかけての月 1 回の測量結果の平均値に基づき決定した。 
 
II-2.2. 優占マクロベントス優占 5 種 




たりの巣穴開口部数が 2.27 個 (Tamaki et al. 2008)、巣穴内壁が粘液と泥により締め固められてお
り、巣穴内径が最上層部 (i.e. 深さ 1―3 cm の部分) と比較して下層部で拡がる。ニホンスナモ
グリは地下 70 cm 程度の巣穴を形成し、個体あたりの巣穴開口部数は 1 個、巣穴内壁はアナジャ
コと同様に粘液と泥により裏打ちされるが、強度は前者と比較して脆い (Tamaki & Ueno 1998)。
これら 2 種による底質改変作用は、その他の優占種 (二枚貝 3 種) の分布域を制限する要因のひ
とつとしてはたらいている可能性がある (Tamaki et al. 2008)。 
白川河口干潟に優占するアサリ、ハマグリ、シオフキは底質中に最大で深さ 7 cm まで潜る (玉
置ら 未発表)。本干潟において、アサリ、ハマグリ、シオフキの最小成熟サイズはそれぞれ、11.3 
mm (中野ら 未発表)、19.0 mm (Nakamura et al. 2010)、16.7 mm (Nakano et al. 2012)、産卵期はそ
れぞれ、10 月から翌年の 7 月 (玉置ら 未発表)、5 月から 7 月上旬と 7 月下旬から 9 月 (Nakano 
et al. 2012)、5 月から 9 月 (Nakamura et al. 2010) と考えられている。それらの新規加入群 (殻長 > 
1 mm) は、受精後 1–3 ヶ月を経て確認され始める (玉置ら 未発表)。本研究では、上述した最小
成熟サイズに基づき二枚貝の成長段階を以下の 3 つに区分した。稚貝: 再生産に寄与しない個体 
(殻長 ≤ 10 mm); 成貝: 再生産に寄与する個体 (殻長 > 20 mm); 亜成貝: その中間的なサイズの
個体 (10 mm < 殻長 ≤ 20 mm)。 
 
II-2.3. 優占 5 種の空間分布にみられる 2004 から 2008 年にかけての経年変化 
II-2.3.1. 個体数・現存量密度の空間分布 
全トランセクトを対象とした優占 5 種の分布調査を 2004 年、2005 年、2007 年の春季 (―夏季: 
2004 年) の大潮干潮時に実施した。このうち、2004 年調査については、Tamaki et al. (2008) によ
り 4 月 20 日―7 月 3 日に実施された調査の結果を使用した。その他の調査は、2005 年 4 月 7 日
―12 日、2006 年 5 月 25 日―28 日、2007 年 4 月 3 日―5 月 2 日、2008 年 5 月 20 日―21 日にそ
れぞれ実施された。このうち、2006 年と 2008 年調査は、トランセクト A、B のみを対象とした。
なお、2008 年調査時の予測最干潮時刻においても干出しなかった Stn A-1496 m については調査
を実施しなかった。 




数密度は、調査地点ごとに、25 cm 四方の方形枠を使って深さ 7 cm までの砂を無作為に複数個 
(2―4 個) 採取し、1 mm 目の篩上に残ったものを 10%中性ホルマリン海水で固定した。実験室
内にて、それらの試料から二枚貝を選別した。この選別された二枚貝のうち、アサリ、ハマグリ、
シオフキを殻形や殻表面の構造、殻色に基づき同定し、計数した。地点別個体数を地点ごとに採
取した複数個 (2―4 個) の試料から求めた個体数の平均値とし、さらにその個体数を平方メート
ルあたりの個体数密度に換算した。二枚貝の殻長は、殻長 5 mm 以上の個体についてはデジタル
ノギス (CD-15PM, 株式会社ミツトヨ) を用いて、それよりも小型の個体については CCD カメ
ラ顕微鏡システム (Leica, DFC 280; 8) を用いてスケールとともに撮影された画像から画像解




湿重量に基づく現存量は、Tamaki et al. (2008) の方法に従い推定された。アナジャコについて
は、はじめに、(1) 全長と巣穴内径、(2) 湿重量と全長の関係式をそれぞれ求め、つづいて、こ
れらの関係式を使って 2004 年調査時に計測された巣穴内径頻度分布を湿重量頻度分布に換算し、
そこから個体あたりの平均湿重量 (= 12.02 g ind-1) を求めた。ニホンスナモグリについては、巣
穴内壁の脆さからその内径を測定することが困難であったため、湿重量と全長の関係式を求め、
この関係式を使って 2004 年調査時に採取された個体の全長頻度分布を湿重量頻度分布に換算し、
そこから個体あたりの平均湿重量 (= 0.76 g ind-1) を求めた。これらの個体平均湿重量を巣穴開
口部数に適用することで、2005 年―2008 年のアナジャコとニホンスナモグリの湿重量密度を推
定した。 
アサリとシオフキの軟体部湿重量については、Tamaki et al. (2008, fig. 4) によって殻長との間
にあてはめられた非線形回帰式を使って推定された。ハマグリについても同様に、2007 年調査
時に採取された個体を使って (N = 73; 殻長 = 2.2―39.8 mm)、殻長を説明変数、軟体部湿重量を
応答変数とした線形回帰式、2 次回帰式、3 次回帰式、べき乗回帰式をそれぞれあてはめ (SPSS, 
2002)、赤池情報量基準 (Akaike's Information Criterion: AIC; Akaike 1973) が最小となる最適回帰






本研究で定義したふたつのエリア (エリア I、エリア II) における優占 5 種それぞれの総個体
数並びに総現存量については、各調査で得られた調査地点ごとに推定された個体数・現存量密度
に基づき推定した。エリア I をトランセクト A―D の最岸・最沖調査地点を結ぶ多角形 (2.36 km2; 
2004 年、2005 年、2007 年の総現存量推定時に使用)、エリア II をトランセクト A、B に挟まれ
た多角形としてそれぞれ定義した (1.2 km2; 2004 年―2008 年の総現存量推定時に使用) (Fig. 
II-1B)。このうち後者から推定された結果については、個体数・現存量の長期変動特性を捉える
ために用いた。各エリアは 10 m  10 m グリッドで区切られ、各セルの代表位置はその中央点と
した。個体数・現存量密度の二次元空間補間には、データ整理から解析まで一貫して使える R (R 
Core Team, 2012) を用い、それに含まれている gstat パッケージ (Pebesma, 2004) の idw 関数 (idp 
= 2) を使って、逆距離加重法による空間補間を行った。 
 
II-2.3.4. 有明海の水柱クロロフィル a 含量 
白川河口干潟における優占 5 種の主要な食物源である植物プランクトンの指標として、熊本県
が 1974 年から月 1 回の頻度で、有明海 (計 22 定点; Fig. II-1A, 印) を対象に実施している浅海
定線調査結果 (http://ay.fish-jfrca.jp/ariake/index.asp) のうち、2002 年 5 月 13 日から 2008 年 4 月 7
日にかけて水深 0.5 m 層で採水された海水中のクロロフィル a 濃度 (µg l-1) の実測値を引用し、
全採水定点の結果から月別平均クロロフィル a 濃度を算出した。白川河口干潟における 2004 年
分布調査時点で確認された優占 4 種の個体群のほとんどは、調査前 2 年間に加入したコホートに
より構成されていた (Tamaki et al. 2008)。したがって、クロロフィル a 濃度とマクロベントス優
占種の総現存量との関係を比較する際は、月別平均クロロフィル a 濃度の調査日以前 24 か月間
の平均値を用いた (e.g. 2004 年調査時点における総現存量については 2002 年 5 月から 2004 年 4
月にかけての月別クロロフィル a 濃度の平均値と比較した)。 
定期採水調査において、クロロフィル a 濃度は 1997 年 3 月以前まで観測項目に含まれていな
かった。そのため、その期間のクロロフィル a 濃度については、水深 5 m 層において採水され
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た海水中の化学的酸素要求量 (mg L-1) との関係式から推定した。なお、クロロフィル a 濃度と
化学的酸素要求量間の関係式については、両項目が揃って観測されていた 1997 年 3 月から 2010




II-3.1. 優占 5 種の総個体数の空間分布にみられる経年変化 
岸から沖にかけての干潟の地盤高の勾配はトランセクトごとに異なっていた (Fig. II-1C)。調
査トランセクトは、干潟の標高に基づき、以下の 3 つに区分された。高潮帯: 平均海面より陸側
の部分; 低潮帯: 大潮平均低潮線より沖側の部分; 中潮帯: それらの中間部分。 
2004 年から 2008 年にかけて、優占十脚甲殻類 2 種の分布範囲は急激に縮小した (Fig. II-2)。
2004 年時点で、アナジャコの分布はトランセクト A、C 上の中・低潮帯付近に集中しており、
最高個体数密度は Stn A-776 mで確認された 17.6 個体 m-2、平均個体数密度 ± SD は 1.9 ± 4.0 個
体 m-2であった。ニホンスナモグリについては、高密度域が高潮位帯から中潮帯にかけて確認で
き、最高個体数密度は Stn C-210 m で確認された 622.0 個体 m-2、平均個体数密度 ± SD は 132.1 
± 125.1 個体 m-2であった。2005 年時点で、アナジャコの分布域は縮小し、平均個体数密度は
0.6 個体 m-2へと低下したが、ニホンスナモグリのそれには著しい変化がみられなかった (平均 
± SD = 113.7 ± 138.9 個体 m-2)。2006 年時点で、アナジャコの個体数密度はさらに低下して平均
0.1 個体 m-2、最高 1.8 個体 m-2 (Stn A-1256 m) となり、また、ニホンスナモグリのそれも激減
し、特にトランセクト A 上で著しく減少した (平均個体数密度 = 73.8 個体 m-2)。その後も両種
の減少は続き、2008 年時点では、アナジャコの存在は全く確認されなくなり、ニホンスナモグ
リの分布はトランセクト A、B 上の最高潮帯の一部に限られていた。 
2004 年時点で、白川河口干潟におけるシオフキ・アサリ成貝の分布域はアナジャコとニホン
スナモグリの主要分布域の外側に位置しており (Fig. II-2)、このことは前者の新規加入に対する
後者の阻害作用に起因すると考えられている (Tamaki et al. 2008)。このほか、有明海の西方海域 
(天草灘) に面した砂質干潟 (富岡湾干潟) では、ニホンスナモグリと同属のハルマンスナモグリ
が個体数密度 160 個体 m-2を超えた場合に、イボキサゴの加入を阻害することが経験的にわか
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っている (Flach & Tamaki 2001)。本研究では、優占甲殻類 2 種が二枚貝の新規加入に与える負の
影響を調べるため、アナジャコが 3 個体 m-2、ニホンスナモグリが 160 個体 m-2で生息する場
所をそれぞれの高密度帯と定義し、個体数密度の空間補間結果に基づき、エリア I、II 全体のう
ち高密度帯が占める割合を推定した。その結果、エリア I においてアナジャコ高密度帯が占める
割合は 2004 年時点で 26.8%であったのに対し、2005 年時点で 2.8%にまで縮小し、2007 年時点
で 0%となった。一方で、ニホンスナモグリのそれは、2004 年、2005 年時点で 24.7、20.1%であ
ったのに対し、2007 年時点で 0%となった。エリア II においてアナジャコ高密度帯が占める割合
は、2004 年の 23.1%から 2005 年の 0.8%に縮小し、2006 年以降は 0%で推移した。一方で、ニホ
ンスナモグリのそれは、2005 年の 20.2%から 2006 年の 10.9%に縮小し、2007 年以降は 0%で推
移した。 
調査期間中、アサリ稚貝は 2004 年時点でのトランセクト D 上を除き、アナジャコ・ニホンス
ナモグリと異所的に分布していた (Fig. II-2)。本種稚貝の個体数密度は、アナジャコが激減した
2005 年にトランセクト A において増大し (平均個体数密度 ± SD は、2004 年時点で 2.6 ± 3.5 個




スナモグリと異所的に分布し、2005 年までそのほとんどがトランセクト B、D 上に限られてい
た (Fig. II-2)。優占十脚甲殻類 2 種が激減した 2006 年以降、ハマグリの新規加入は、すべてのト
ランセクト上の高・中潮帯で確認できるようになり、その後、亜成貝、成貝の個体数が増加して
いった。たとえば、中潮帯における本種 (稚貝 + 亜成貝 + 成貝) の平均個体数密度 ± SD は、
2004 年 (63.9 ± 126.8 個体 m-2) から 2007 年 (298.9 ± 267.6 個体 m-2) にかけて、4.6 倍に増加し
た。シオフキ稚貝も同様に、2004 年時点までトランセクト A、C 上のアナジャコ高密度帯で個
体数密度が比較的低かったが (1.2 ± 2.9 個体 m-2)、アナジャコが激減した 2005 年時点でその場






2 年周期で増減を繰り返し (Fig. II-3)、2005 年と 2007 年に比較的多く (平均 1.47  108 個体)、
それ以外の年 (2004、2006、2008 年) で比較的少なかった (約 0.46  108 個体)。稚貝の総個体数
はこれとは逆の傾向を示し、2005、2007 年で比較的少なく (約 1.50  108 個体)、それ以外の年
で比較的多かった (約 6.30 108 個体)。ハマグリの総個体数の推定値は、2004・2005 年の平均
0.26  108 個体から 2006 年―2008 年の平均 2.07  108 個体に増加した (Fig. II-3)。シオフキ亜成
貝・成貝の総個体数の推定値には、アサリと同様の増減パタンが確認されたが、長期的にみて増
加傾向を示した点でアサリとは異なっていた (Fig. II-3)。 
 
II-3.2. 優占 5 種の総現存量の空間分布にみられる経年変化 
ハマグリの軟体部湿重量を殻長から推定できるようにするため、両変数間にべき乗回帰式をあ
てはめ (Fig. II-4)、湿重量の推定に使った。 












をほぼ反映しており (Figs. II-2, II-5)、総現存量に占める稚貝の割合は極めて低く、全調査期間 





II-3.3. 優占 5 種の総現存量にみられる経年変化 
エリア Iを対象に推定された優占 5種の 2004年時点での総現存量をそれぞれの基準 (= 100 %) 
とした場合、2005 年、2007 年時点でのそれらの相対値は、優占十脚甲殻類と二枚貝で異なる経
年変動パタンを示した (Fig. II-6A)。すなわち、2005 年、2007 年時点での相対値は、アナジャコ
で 29%と 3%、ニホンスナモグリで 82%と 12%にそれぞれ著しく減少した。一方で、アサリ、ハ
マグリ、シオフキのその相対値はそれぞれ、195%と 138%、39%と 509%、41%と 78%であった。
優占 5 種の総現存量の合計値のうち、2004 年、2005 年、2007 年時点での二枚貝 3 種が占める割
合は、それぞれ 54%、59%、93%であり、2005 年から 2007 年にかけて急激に高まった。 
優占 5 種それぞれの総現存量に関する調査期間中の年変動については、エリア II を対象とし
た推定値から求めた (Fig. II-6B)。アナジャコの総現存量の相対値は、2004 年 (= 100%) から 2006
年にかけて 4%にまで減少し、2008 年時点で 0%になった。ニホンスナモグリのそれは、2005 年
で 87%とわずかに減少した後に、2008 年にかけて 7%にまで減少した。この変動パタンは、二枚
貝 3 種間で異なった。アサリのそれは、2004 年から 2005 年にかけて 301%にまで増加し、それ
以降は減少傾向に転じ、2008 年時点で 159%となった。ハマグリのそれは、2005 年以降に急速
に増加し、2008 年時点で 1000%に達した。シオフキのそれは、全体的に増加傾向を示し、2008
年時点で 200%に達した。優占 5 種の総現存量の合計値のうち、二枚貝 3 種が占める割合は、2004
年の 46%から 2008 年の 97%に増大した。また、優占 5 種の総現存量の合計値は、2004 年時点の
それを基準とした場合、2005 年で 90%、2006 年で 104%、2007 年で 70%、2008 年で 102%であ
った (Fig. II-6C)。この総現存量の 5 種合計値を単位面積あたりに換算すると (metric ton km-2)、
エリア Iと IIの推定値はほぼ同程度となり (i.e. 両推定値間の差の平均値は 16.2 metric ton km-2)、
エリア II の推定値の変動特性を勘案すると、調査期間を高収量年 (2004、2006、2008 年) と低
収量年 (2005、2007 年) に区分することができた。調査期間のそれぞれ連続する 2 年間について、
エリア II を対象に推定された総現存量の合計値にみられる変化量に対する種ごとの寄与率を、
総現存量の変化量に対する各種現存量の変動量の比率として求めた。なお、総現存量の増減変動
に逆行する種 (e.g. 総現存量増加フェイズに減少した種) の寄与率は 0 %とした。その結果、(1) 
2004 年から 2005 年にかけての減少に対する寄与率は、アナジャコで 29%、ニホンスナモグリで
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18%、ハマグリで 2%、シオフキで 51%、(2) 2005 年から 2006 年にかけての増加に対するそれは、
ハマグリで 19%、シオフキで 81%、(3) 2006 年から 2007 年にかけての減少に対するそれは、ア





et al. (2012) は、調査期間中に起きたシオフキの大量斃死の原因について、(1) 2004 年 9 月加入
群に関しては台風通過に起因した高波浪による影響 (Fig. I-2A,B)、(2) 2006 年 9 月加入群に関し




有明海における 2004 年から 2008 年にかけてのクロロフィル a 濃度は、7.6―8.6 µg l-1の範囲
内にあった (平均 8.2µg l-1; Fig. II-7A, 印)。一方で、エリア II の推定値から求められた優占 5









に実施されてきた野外調査・実験の結果と同様であった (Felder 2001, Flach & Tamaki 2001, Pillay 





競争圧緩和後、二枚貝 3 種は新しい生息場所 (高・中潮帯) に新規加入することができたが、
その後の生残過程は 3 種間で異なっていた。すなわち、高・中潮帯に加入したハマグリ・シオフ
キ稚貝は成貝になるまで成長・生残することができ、最終的には、高・中潮帯を優占するように
なった (Figs. II-2, II-5)。一方で、高・中潮帯に加入したアサリ稚貝は成貝になるまで成長・生残
することができなかった。しかし一方で、アサリの分布域は、本種漁獲最盛期には白川河口干潟
全潮位帯に広がっていた (中原・那須 2002; 小島漁業協同組合 私信)。これらの結果は、アサリ
の分布域を制限する要因がニホンスナモグリ・アナジャコによる埋在性二枚貝に対する加入阻害




わらず、2006 年調査時にはその場所で成貝の存在が確認された (Fig. II-2)。着底後の稚貝の移動
分散に関しては、ニッコウガイ科の一種やマルスダレガイ科の一種でよく知られている (Norkko 




トランセクト D 中央部から北東部に向いた下げ潮流に乗って (Yamada et al. 2012)、中潮帯南部
から北東方向へトランセクトを横切る最中にあった個体と推察される。また、シオフキも同様に、




比較して、総現存量が低かった (Fig. II-6; II-3.3 節参照)。このほか、成貝による着底期幼生の捕
食もこの年変動に関与していたかもしれない (Woodin 1983, André et al. 1993)。たとえば、成貝に
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よる幼生の捕食についてはアサリで報告事例がある (Tapes japonica として: Williams 1980)。白川
河口干潟においても、アサリ成貝・稚貝の個体数で負の相関関係が明確であった (Fig. II-3)。以
上のことを勘案すると、この 2 つの低収量年 (i.e. 2005、2007 年) の結果を以降の解析データか
ら除くことは妥当と考えられる。 
優占十脚甲殻類 2 種の激減に起因した総現存量の減少量は、その後、二枚貝 3 種 (特に、シオ
フキ) の増加量によって補完されていた (Figs. II-5, II-6)。すなわち、白川河口干潟の優占マクロ
ベントス群集は、十脚甲殻類優占状態から二枚貝優占状態へとシフトしたといえる。このような
結果から、以下の 3 つの可能性が考えられた; (1) 河口・沿岸域における一次生産力によりこの
群集の環境収容力が規定されていること (cf. Beukema & Cadée 1997)、(2) 群集全体で環境収容量
を最大限に利用し、(3) ギルド構成種間で食物をめぐる競合関係が存在すること (cf. Herman et al. 
1999)。ここで、河口・沿岸生態系の一次生産力を特徴づける海域の栄養状態について調べてみ
る。有明海水柱における化学的酸素要求量の長期変動パタンは、本海域が 1970 年代後半に富栄
養状態になり、その後、1980 年代以降に富栄養状態が解消されたことを示唆している (Fig. II-7B)。
さらに、統計解析用ソフトウェア R (R Core Team 2012; smoother span = 1/6) を使ってこの時系列
データに対して Lowess 回帰した結果、化学的酸素要求量の時系列変動には 1988 年と 1996 年を
それぞれ局所的な極小値、極大値とした周期変動パタンが見出された。このような長周期変動は、
月軌道の昇交点の 18.6 年周期変動と合致しており、M2分潮の振幅が増大した 1996 年頃には、
この海域への河川からの栄養塩の負荷に加え、外海域 (東シナ海) からの有機物 (+ 栄養塩) の
供給が増大したものと推察された (Fig. II-1A)。ワッデン海西部から北海にかけての沿岸生態系
においても、同様の現象が起こった可能性が指摘されている (Philippart et al. 2007)。有明海中央
部では、潮下帯において採取された砂柱から渦鞭毛藻休眠細胞の種組成およびシスト数について
長期変遷が調べられており、その結果、(1) 独立栄養種に属するシスト数の割合が 1850 年代か







あてはまり (Fig. II-7C)、このモデルから推定された 1974 年―1997 年初期までのクロロフィル a
濃度の推定値とそれ以降の観測値とをつなげ合わせることでクロロフィル a 濃度の長期間変動
を把握することができた (Fig. II-7D)。その結果、アサリ漁獲最盛期、すなわち 1979 年 (Tamaki 
et al. 2008, fig. 2A) 時点でのクロロフィル a 濃度は 29.8 µg l-1であったことが推定された。この値
は、2004―2008 年の観測値の平均値と比較して 3.6 倍に達し (Fig. II-7A,D)、世界中の河口域で
の観測値のなかでも最高水準に位置している (Underwood & Kromkamp 1999, table 1)。Tamaki et 
al. (2008) は、有明海において 1970 年代にみられたアサリ個体群の急速な増大がそれらの食物源
である植物プランクトンの増加に起因していた可能性について指摘し、白川河口干潟における
1979 年の本種年間漁獲量に基づき当時の本種現存量 (軟体部湿重量) の密度を 489.4 metric-ton 
km-2と推定した [i.e. 3830 metric-ton (殻付き湿重量) per 3.39 km2]。水柱クロロフィル a 濃度と優
占種の現存量との間に線形的な関係を仮定した場合 (cf. Beukema & Cadée 1997)、1979 年時点で
のマクロベントスの総現存量は、2004、2006、2008 年の優占 5 種総現存量の平均値 (Fig. II-7A, ☆
印) を 3.6 倍することで得られ、825.3 metric tons km-2と推定される。したがって、アサリ個体群
が総現存量に占める割合は、1979 年時点では 60%あったものが、2004―2008 年時点では 24%に
減少していた (年間平均値は 249.2 metric tons に対して 60.5 metric tons; Fig. II-6C)。アサリ漁獲最
盛期には本種が干潟全域において高密度に生息していたことは、地元漁業者により確かめられて
いる (小島漁業協同組合 私信)。この期間、アサリの大型個体 (漁獲サイズは殻長 30 mm以上) は
主として低潮帯に分布していた。そのため、個体群全体が代表的な殻長をもつ個体で構成されて
いたと仮定した場合、1979 年の干潟全域におけるアサリ平均個体数密度 (個体 m-2) の推定値は、
275 個体 m-2 (平均的な漁獲サイズ: 殻長34.4 mm) から1485 個体 m-2 [加入1年後の個体は殻長
20 mm (玉置ら 未発表)] の間にあったと推定される。一方で、徳山 (2000) は、有明海に存在す
る別の砂質干潟 (荒尾市) において、1982 年から 1998 年にかけて優占種がアサリからシオフキ
に置き換わったことを報告している。このことは、現在のシオフキ・ハマグリ優占状態と過去の
アサリ優占状態が代替可能な関係にあることを示唆している。またこれに関連して、有明海とそ
の周辺海域ではアナジャコ・ニホンスナモグリ個体群が著しく増大した [アナジャコは 1980 年
から 1981年にかけて増加 (坂本ら 1988); ニホンスナモグリは 1979年から 1984年にかけて増加 
(Tamaki 1994)]。白川河口干潟のアサリ個体群現存量にみられた 1979 年から 2004―2008 年にか
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けての減少量 (60.5/489.4 = 1/8.1) の大部分 (84%) は、海域の脱富栄養化に起因した食物量の減
少 (= 1/3.6) と、十脚甲殻類が増加したことに起因した生息可能空間の縮小 [全干潟に占める低





















第 III 章 埋在性二枚貝の分布拡大の成否に関わった潜砂能力 
 
Takeuchi, S., Yamada, F., Shirozu, H., Ohashi, S., Tamaki, A.: Burrowing ability as a key trait in the 
establishment of infaunal bivalve populations following competitive release on an extensive intertidal 







外操作実験により詳細に調べられてきた (Peterson 1977, Ólafsson 1989, Posey et al. 1991, 
Volkenborn & Reise 2006, Pillay et al. 2007a, Van Colen et al. 2013)。これらは競争圧が緩和された場
所で劣位種の移入や新規加入が起きることを確認している。一方で、分布拡大の成否は種間で異
なる (Levin 1984, Thrush et al. 1991, Volkenborn & Reise 2006, Van Colen et al. 2013)。なぜなら、分
布拡大の成否には、新たな生息場へ素早く移入・新規加入できる能力や (Levin 1984, Thrush et al. 
1991)、その場所で生き残るための生理的耐性・行動特性が必要とされるからである (Brock 1979, 
Lu & Wu 2006, Volkenborn & Reise 2006)。たとえば、ドイツの潮間帯砂質干潟のうち、堆積物食
性多毛類 Arenicola marina を実験的に排除した 400 m2に及ぶ区画では、本種の生態系エンジニア
リング効果が消失したことにより還元状態となった底質に対する生理的耐性を備えた種だけが
分布拡大に成功できた (Volkenborn & Reise 2006)。このように、競争圧緩和後の分布拡大の成否
は、それぞれの種が備えた能力に依存するといえる。 
近年、白川河口干潟のうち、二枚貝にとってアナジャコ・ニホンスナモグリに起因する競争圧
が緩和された高・中潮帯 (第 II 章参照) の底質は、低潮帯のそれと比較して流動的な特性をもつ
ため (山田ら 2008)、埋在性二枚貝がその場所への分布拡大に成功するためは、高い潜砂能力を
有することが重要と考えられる。なぜなら、埋在性二枚貝は、底質中に埋在した生活姿勢を維持
することで、底質表面上で受ける致死的リスク、すなわち、被食リスク (Hiddink et al. 2002, 
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Kurihara 2003, Gribben & Wright 2014) や波による散逸リスク (Kakino 2000, Toba et al. 2011)、乾燥
リスク (Kurihara 2003) などを低減させているからである。強い水流や高波浪に起因した底質浸
食は、埋在性二枚貝を底質から洗掘させる (Brock 1979, de Montaudouin 1997, Sakurai & Seto 1998, 
Lundquist et al. 2004, St-Onge & Miron 2007)。この影響は、潜砂深度が比較的浅い稚貝に対してよ
り強くはたらく (Lundquist et al. 2004, St-Onge & Miron 2007)。底質表面上へ洗掘させられた二枚
貝は、直ちに底質中へ再潜砂することで上述した致死的リスクを回避することができる。そのた
め、一般に、底質浸食が頻繁に起こり得る流動的な底質環境における優占種は、安定的な底質環





1986)、餌不足に起因した飢餓 (Calvez & Guillou 1998, Zarnoch & Schreibman 2008)、冬季波浪によ
る二枚貝の洗掘 (Kakino 2000, 慶野ら 2005) などが指摘されてきた。日本では、冬季に北西から
吹く強い季節風により生成された高波浪が、これに直面する沿岸域の砂泥底を攪拌する (Tamaki 
1987, Kakino 2000)。さらに、このことが二枚貝の冬季減耗を引き起こす原因となっている可能
性が指摘されている (Kakino 2000, 慶野ら 2005)。本研究が対象とした白川河口干潟もまた、海





なり、底質表面上に露出した状態になる (Zwarts & Wanink 1991, Calvez & Guillou 1998, 慶野ら
2005)。このほか、中・高緯度域では一般に、夜間の長さは冬季に最も長くなり、1 日に占める
その割合は 50%を超える。光は埋在性二枚貝の潜砂行動の開始を促す刺激のひとつであり 







枚貝 3 種の空間分布動態特性と潜砂能力との関連性を調べた。特に以下の 5 点に焦点を当てた: 
(1) 空間分布動態にみられる種間差; (2) 生息環境条件の季節変動; (3) 潜砂能力にみられる種間
差; (4) 光条件が潜砂能力に与える影響; (5) 累積再潜砂回数 (Cumulative Number of 







本研究では、白川河口干潟上に設置した 4 本の調査トランセクトのうちトランセクト B を対
象に、優占二枚貝 3 種の空間分布動態を調べた。以降、最高潮部から沖側に X m に位置する調
査地点については、トランセクト名を省略して Stn X m と表記する。また先述したとおり、調査
トランセクトは干潟標高に基づき以下の 3 つに区分された。すなわち、平均海面より陸側の部分
を高潮帯 (Stn 0–369 m); 小潮平均低潮線から大潮平均低潮線までの部分を低潮帯 (Stn 1409–
2129 m); それらの中間部分を中潮帯と定義した (Stn 449–1329 m)。調査は、2008 年 5 月から 2010
年 5 月にかけて年におおよそ 3 回の頻度 (2008 年 5, 6, 7 月、2009 年 5, 6, 9 月、2010 年 5 月) で、
それぞれ大潮干潮時に実施した。このうち 2008 年 6 月と 2009 年 5、6 月の調査では、高・中潮
帯の調査地点のみを対象にした。試料採集及びその後の処理については、第 II 章の方法と同様
であった。各調査日における二枚貝 3 種の空間分布特性については、地点別殻長頻度分布図を作
成することで視覚化し、加えて、以下に示す 2 つのパラメータにより要約した。(1) 分布範囲: Stn 
0からの累積相対値 (最大 100%) が 5%に達する地点から 95%に達する地点までの距離; (2) 分布





生物調査期間のうち 2009 年 9 月から 2010 年 5 月にかけての期間、低潮帯の一部でホトトギス
ガイが形成した巨大なマットを確認した (III-3.1 節参照)。このような巨大なマットの存在は周囲
の底質を泥化させ、日本沿岸のアサリ漁場は深刻な被害を受けている (菅原ら 1961, 内田 1965, 
伊藤・梶原 1981)。本研究では、マットの存在が確認された 2009 年 9 月の生物調査時に、10 cm
四方の方形枠を使って深さ 1.5 cm の表層堆積物を調査地点ごとに採取し、それらの泥分率を定
量した。堆積物試料の粒度組成は、レーザー回折粒度組成分析機 (SALD-3100, 株式会社島津製
作所)、もしくはフルイ振とう機 (AS200, Retsch, Co., Ltd.; 4.0、2.8、2.0、1.0、0.5、0.25、0.125、
0.63 mm 目の篩) を使って分析した。前者の場合、機械の構造上、粒径 3 mm 以上の粒子を含む
試料については分析できなかったため、そのような粗い粒子を含む試料については後者を使った。
後者の場合、試料を、予め以下の手順に沿って処理しておいた: (1) 脱塩処理、(2) 75 ºC 下で 24 h
乾燥、(3) 大型の生物体 (e.g. 巻貝や二枚貝) や完全な形をした貝殻を除去、(4) 乾重量を 0.01 g
単位で測定。本研究では、Wentworth (1922) に従い、粒径 0.063 mm 以下の細かい粒子を泥と定




割合、(2) 風向・風速、(3) 水位・流速、 (4) 水流による底質浸食ポテンシャル (定義について
は、以下参照) について、それぞれの季節変動特性を調べた。このうち 1 日に占める夜間の割合
は、国立天文台 (http://www.nao.ac.jp/) が公表している白川河口干潟における日の出・日の入り
時刻に基づき算出された。風向・風速については、熊本県が公表する熊本港 (Fig. III-1B) におけ
る時間ごとの観測データ (http://cyber.pref.kumamoto.jp/bousai/) を引用した。水位と流速は、調査
トランセクト上の Stn 1009 m (Fig. III-1C, ☆印) に設置した電磁流速波高計 (Wave Hunter 99; 有
限会社アイオーテクニック; 底質上 10 cm にセンサーが位置した) を使って、2008 年 5 月から
2009 年 12 月にかけて 0.5 s 間隔で観測された (詳細については、Yamada et al. 2009 参照)。計測
機器は月 1 回の頻度でバッテリー交換を要し、そのため、その期間 (それぞれ 2–3 日間; 2009 年
2 月 24 日から 3 月 27 日の期間は例外) は欠測した。水流による底質浸食ポテンシャルは、各時
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点における水深平均流速 (Ū) と、底質を動かすために最低限必要な流速を示す限界流速 (Ūcr) 
を比較することで評価され、それぞれの値は 10 分間の観測データごとに求められた。さらに、
Ū ≥ Ūcrとなった頻度を日中と夜間に区別して計数し、その頻度を底質浸食ポテンシャルと定義
した。ここで、Ū は各 10 分間の観測値のうち最初の 20 秒間のデータを平均することで求められ






















h は平均水位 (m) をそれぞれ表す。なお、底質浸食ポテンシャルは、以下に示す 3 つの底質条
件についてそれぞれ算出された: (1) 中央粒径値 0.3 mm、比重 2.65 (= 白川河口干潟の中央粒径
値); (2) 中央粒径値 2.0 mm、比重 2.65 (= 極粗砂); (3) 中央粒径値 6.1 mm、比重 1.54 (= アサリ稚




埋在性二枚貝の潜砂行動については Stanley (1970) により詳細に記載されている。一般に、潜
砂行動は以下に示す 4 つのプロセスに要約される。 
(i) 二枚貝が底質表面上に横たわった状態にある。 
(ii) 斧足を使って底質中にアンカーを打ちこみ、殻を直立させる (= 潜砂を開始する)。 
(iii) 斧足の筋肉を収縮させ、底質中に殻を引き込む行動を繰り返す。 
(iv) 殻が砂に完全に埋没する (= 潜砂を完了する)。 
35 
 
本研究が扱った二枚貝 3 種の潜砂行動もまた、これと同様であった。本研究では、(i–ii) の期間
を起立時間、(ii–iv) の期間を潜砂時間とそれぞれ定義した (Fig. III-2)。二枚貝の潜砂行動はデジ
タルビデオカメラを使って記録し、起立時間および潜砂時間は動画編集フリーソフトウェア
TrakAxPC ver. 2.0.108 (http://www.trakax.c/software) を使って 0.01 s 単位で計測した。計測された
起立時間および潜砂時間は小数点第 2 位で四捨五入し、その後の解析に用いた。潜砂時間は一般
に殻長と正の相関があるため (Stanley 1970, Selin 1999, 2005, Peck et al. 2007, Bonnard et al. 2009)、

















で潜砂行動を行わせた。この場所の表層堆積物 (depth ≤ 1.5 cm) は中央粒径値が 0.24 (± 0.10 SD) 
mm、淘汰度が 1.23 (± 0.65)、泥分率が 16.0 (± 22.9)%であった。地下 1 cm における平均間隙水温 
(± SD) は、観察日順にそれぞれ、31.2 (± 1.7) ºC、33.5 (± 1.5)、27.9 (± 0.7) であった。観察には、
採取したばかりの稚貝を用いた (約 15 分以内)。こうすることで、高水温により供試個体が疲弊
するのを防いだ。稚貝の潜砂行動は、防水装備されたビデオカメラ (DCR-TRV50 + SPK-DVF, ソ









とができなかった。そこで供試個体の殻長については、予めそれらを 1 mm 目の方眼紙上に潜砂




必要であった殻付き湿重量 (応答変数) と殻長 (説明変数) 間の関係式 (べき乗モデル) は、野外
調査時に採集された稚貝から 0.1 mg 単位、0.01 mm 単位でそれぞれ計測された殻付き湿重量と
殻長を使って、種ごとに求めた。起立時間と潜砂能力指数に関する種間比較については、はじめ
に、Kruskal-Wallis test を行い、そこで有意差が認められた場合にのみ、つづいて Steel-Dwass test
による多重比較検定を行った (α = 0.05)。すべての解析には、統計解析ソフトウェア “R” (R Core 
Team, 2012) を使った。 
 
III-2.4.3. 室内実験 I 
室内実験 I では、光条件が二枚貝 3 種の稚貝の潜砂能力に与える影響を調べた。実験に用いた
稚貝は、2010 年 7 月の大潮干潮時に Stn 609–769 m 付近で採取され、約 9 時間かけて実験室に運
ばれた。搬送中の供試個体は、保冷箱の中で管理された (なお、保冷剤は使用しなかった)。さ
らに供試個体には、砂と海水 (本実験と同じものを使用した; 以下参照) が入った円形水槽 (外
径 221 mm、高さ 228 mm) にて無給餌で 2 晩馴致させた。馴致期間中、エアレーションを使って
水槽内の海水を常時曝気し、エアコンを使ってその水温を一定に保った (平均 24.1 ± 0.1 SD ºC)。 
実験は馴致期間を終えた個体を用いて実施し、同一個体に対しては計 4 回の潜砂行動を異なる




室内に設置した照度計 (Compact-LW, JFE アドバンテック株式会社) により測定された実験時の
光量子束密度の平均値 (± SD) は、D1、L1、D2、L2の順にそれぞれ 0.1 (± 0.0) µmol s−1 m−2、15.3 (± 
0.4)、0.1 (± 0.1)、15.1 (± 0.2) であった。なお、野外で観測された光量は、夜間に平均 0.1 ± 0.3、
最大 2.0、日中に平均 265.0 ± 301.9、最大 1355.1 を示し、日中でも天候が曇りで、大潮満潮時が
重なった場合にのみ 30 を下回る場合があった (2010 年 8 月 11–25 日観測; 竹内ら 未発表)。供
試個体には、砂が厚さ 8.5 cm、海水が水位 6 cm 入った円形水槽 (外径 185 mm、高さ 200 mm) に
おいて潜砂行動を行わせた。実験には、現地で採集した砂を 2 mm 目のフルイを使って篩い、大
型の生物を取り除き、泥分を洗い流した砂を使った。この砂の中央粒径値は 0.3 mm、淘汰度は
0.62、泥分率は 0.3%であった。実験に用いた海水の塩分は、32.8 psu (practical salinity unit; 以降、
省略) であった。水温は、実験室の空調を使って 24.1 (± 0.1) ºC に保った。実験時には水槽内の
海水を曝気しなかった。これは水面を攪拌することで二枚貝の行動観察を難しくすることを防ぐ
ためであった。アクリル板を使って底質表面を4等分し、各セクターに各種1個体ずつ配置した。
ビデオカメラ (HDR-XR500V, ソニー株式会社) を使って二枚貝の潜砂行動を撮影し、暗黒条件
下の撮影にはこのビデオカメラが備える赤外線撮影モードを使用した (Fig. III-3C)。なお、固定
具を使って底質表面を上から見下ろした状態でカメラを固定した。ひとつのビデオカメラの撮影
範囲で、ひとつの実験水槽 (= 4 区画) を網羅できた。本研究では、同様のセットを 10 組準備し、
併行して撮影した。撮影記録は供試個体を実験水槽に並べ始める直前から開始し、光条件ごとに
おおよそ 2 時間続けた。ある光条件で潜砂行動を行った供試個体を、次の実験までの間 (= 2 h)、





数リンク関数を使った 4つの一般化線形混合モデルをあてはめることで調べた: Model 1: 光条件
と CNRB (= 1、2、3、4 回) を固定効果、個体差をランダム効果としたモデル; Model 2: 光条件
を固定効果、個体差をランダム効果としたモデル; Model 3: CNRB を固定効果、個体差をランダ
ム効果としたモデル; Null Model: 固定効果は定義せず、個体差をランダム効果としたモデル。最
適モデルは、これらのモデルから AIC (Akaike 1973) に基づき選択した。すべての解析には統計
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解析ソフトウェア “R” (R Core Team, 2012) を使った。 
 
III-2.4.4. 室内実験 II 
室内実験 II では、CNRB の増加が二枚貝 3 種の潜砂能力に与える影響を調べた。実験に用い
た稚貝は、Stn 609–769 m 付近で 2009 年 5、6 月の大潮干潮時にそれぞれ採取し、室内実験 I と
同様の方法で実験室に運んだ。供試個体には、実験室に準備した砂と海水が入った水槽 (幅 540 
× 奥行 390 × 高さ 310 mm) にて無給餌で 1 晩馴致させた。翌日、それらを長崎県総合水産試験
場 (32 49 N, 129 49 E) に設置した飼育水槽に移し、実験最終日まで飼育を続けた。飼育水槽
は主として外側水槽 (幅 215 × 奥行 215 × 高さ 50 cm) と内側水槽 (幅 100 × 奥行 50 × 高さ 45 
cm) により構成されていた。このうち、内側水槽内に稚貝を投入した。内側水槽内の海水温の
変動を抑えるため、外側水槽内の海水を常時換水した [飼育期間中の水槽内の海水は、水温が平
均 21.7 (± 1.8 SD) ºC、塩分が平均 33.7 (± 0.8) に保たれた]。一方で、内側水槽内の海水は、1 日
に 1 回の頻度で全て換水した。飼育水としては、10 µm 目の濾材 (TOCEL フィルター, アドバン
テック東洋株式会社) を通過した濾過海水を使った。飼育期間中、稚貝に珪藻 (Chaetoceros 
gracilis) を 1 日あたり 16 × 104 cells 与えた。 
実験には給餌開始後、最低 5 日目の個体を用いた。ここでは、同一個体に対して計 15 回の再
潜砂行動を連続的に行わせた。実験時の光条件はすべて明条件とし、実験時の光量子束密度は平
均 14.1 (± 0.1 SD) µmol s−1 m−2であった。供試個体には、砂が厚さ 4 cm、海水が水位 4 cm 入った
アクリル製薄型水槽 (幅 900 × 奥行 40 × 高さ 100 mm) において潜砂行動を 1個体ずつ行わせた。
実験には、室内実験 I と同様の方法で処理された現地の砂を使った。この砂の中央粒径値は 0.3 
mm、淘汰度は 0.53、泥分率は 0.04%であった。実験に用いた海水の塩分は 34.0 であった。水温
は、実験室の空調を使って 21.3 (± 0.3) ºC に保たれた。二枚貝の潜砂行動は、ビデオカメラ 









布と対数リンク関数を使った 2 つの一般化線形混合モデルをあてはめることで調べた: Model 1: 







白川河口干潟の優占二枚貝 3 種 (アサリ、ハマグリ、シオフキ) の間には、高・中潮帯 (= Stn 
0–1329 m) における稚貝の冬季生残過程において種間差が確認できた (Fig. III-4)。調査期間中に
確認した稚貝の分布範囲 (定義については、III-2.1 節参照) は、3 種とも全潮位帯に広がってい
た。すなわち、稚貝の分布範囲の調査期間平均値 (± SD) は、アサリ、ハマグリ、シオフキの順
にそれぞれ 1460 (± 101) m、1214 (± 206)、1260 (± 264) であった。ハマグリとシオフキの亜成貝・
成貝の分布範囲は全潮位帯に広がっていたが、一方で、アサリの亜成貝・成貝の分布範囲は本種
稚貝の分布範囲と対照的に低潮帯 (= Stn 1409–2129 m) に限定的であった。具体的に、亜成貝と
成貝の分布範囲の調査期間平均値 (± SD) は、アサリ、ハマグリ、シオフキの順にそれぞれ 620 (± 
575) m と 640 (± 236)、929 (± 156) と 1160 (± 273)、880 (± 288) と 1080 (± 330) であり、分布中
心 (定義については、III-2.1節参照) の調査期間平均値 (± SD) はそれぞれ 1509 (± 356) mと 1649 
(± 236)、709 (± 256) と 719 (± 194)、836 (± 284) と 1109 (± 137) であった。これらの値から求め
られた稚貝から成貝にかけての分布範囲の縮小率は、3 種のうちアサリで最も高かった。すなわ
ち、アサリ、ハマグリ、シオフキの分布範囲は、それぞれ、稚貝から成貝にかけて 56.2%、4.4、
14.3 の範囲が縮小した。なお、高・中潮帯に新規加入したアサリ稚貝が最長で秋季 (= 2009 年 9
月 16 日) まで生き残ったこと、また、そのほとんどが晩秋から翌年の春季にかけて消滅したこ
とを確認した。 
低潮帯に分布したアサリ亜成貝・成貝が 2009 年 9 月から翌年の 5 月にかけて例外的に消滅し
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た (Fig. III-4)。具体的に、低潮帯に分布したアサリ亜成貝・成貝の平均個体数密度 (± SD) は、
2008年 5月時点では 130.4 (± 177.6) 個体 m–2あったのに対して、2010年 5月時点では 6.4 (± 20.2) 
と比較的低かった。同時期の Stn 1569–1809 m では、ホトトギスガイが形成した巨大なマットが
確認でき (Fig. III-5A–C)、さらに、そのマット形成地点には泥の堆積が確認された (Fig. III-5D)。




リ稚貝の平均個体数密度 (± SD) は、そのマットが存在しなかった 2008 年 5 月時点では 722.0 (± 





北西風) が高頻度で吹いていた (Fig. III-6A)。この方角から吹いた風の月別平均風速は、夏季 (6–
8 月; 平均 4.0 ± 0.4 SD m s–1) よりも冬季 (11–2 月; 5.6 ± 0.5 SD m s–1) で強く、2008 年 2 月には
本研究期間中で最も強い風速 7.4 m s–1が記録された。北西寄りの風が全体に占める割合は、夏季 
(24.5%) よりも冬季 (44.2%) で高かった。冠水した白川河口干潟では、この強い北西寄りの季節
風が高波浪を引き起こしていた (竹内ら 未発表観察)。このような攪乱は、流速の観測値に反映
されていた (Fig. III-6B)。ここで、ごく水深の浅いとき (water depth ≤ 30 cm) に極めて大きな流
速が観測された [i.e. Ū  0.75 m s1 (= 平均 + SD); このような値は全観測値の 23%を占めてい
た; Fig. III-6C]。このような異常値は、以降の解析データから除外された。Ū の月別平均値は、
夏季 (0.07 ± 0.01 SD m s–1) よりも冬季 (0.13 ± 0.02 SD m s–1) に大きく、2008 年 1 月には本研究
期間中で最も大きい 1.25 m s–1が記録された。白川河口干潟では、1 日に占める夜間の割合は冬
季に増加し、夏季に減少するような季節的変動パタンを示した (Fig. III-6D)。具体的に、この割






シャルは、中央粒径値が 0.3 mm、比重が 2.65 の粒子の場合、夏季に平均 0.04 ± 0.22 SD per day、
冬季に平均 7.05 ± 11.59 SD per dayとなり、2009 年 1 月 3 日には本研究期間中で最も大きい 62 per 
day が記録された (Fig. III-6E)。なお、底質浸食ポテンシャルが最も高まる 1 月には、夜間にお









(アサリ, N = 68, 殻長 = 3.3–10.0 mm; ハマグリ, N = 67, 殻長 = 2.1–9.8 mm; シオフキ, N = 66, 
殻長 = 2.7–9.9 mm)、以下の関係式が求まった (p < 0.001; Fig. III-7)。 
𝑊𝑒𝑡⁡𝑚𝑎𝑠𝑠𝑅.𝑝. = 3.662 × 10
−4𝑆𝐿2.614 
𝑊𝑒𝑡⁡𝑚𝑎𝑠𝑠𝑀𝑒.𝑙. = 2.184 × 10
−4𝑆𝐿3.042 
𝑊𝑒𝑡⁡𝑚𝑎𝑠𝑠𝑀𝑎.𝑣. = 1.785 × 10
−4𝑆𝐿3.073 
ここで、Wet mass R.p.、Wet mass Me.l.、Wet mass Ma.v.はアサリ、ハマグリ、シオフキの殻付き湿重量 




リとハマグリで相関関係が認められず (アサリ: r = 0.04, p > 0.05; ハマグリ: r = 0.09, p > 0.05)、
シオフキでのみ正の相関関係が認められた (r = 0.29, p < 0.001)。一方で、潜砂能力指数と供試個
体の重量の関係には、二枚貝 3 種で共通した傾向がみられ、正の相関関係が認められた (アサリ: 
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0.25, 0.001 < p < 0.01; ハマグリ: 0.26, 0.001 < p < 0.01; シオフキ: 0.42, p < 0.001)。 
一般的な傾向として、シオフキは 3 種中最も早く潜砂を開始した。具体的に、起立時間の中央
値 (第 1―第 3 四分位数) は、アサリ、ハマグリ、シオフキの順にそれぞれ 66.0 (31.7―1117.3)、
71.0 (34.3―164.4)、64.6 (33.0―120.2) s であった。しかし 2009 年 6 月の結果のみ、アサリが 3 種
中最も早く潜砂を開始した。2008 年 6 月と 2009 年 6 月に実施した観察結果からは起立時間にお
いて 3 種間で差が確認できたが (Kruskal-Wallis test, p < 0.001)、2008 年 7 月の観察結果からは確
認できなかった (Kruskal-Wallis test, p > 0.05; Steel-Dwass testの結果については、Fig. III-8A参照)。
具体的に、2008 年 6 月の観察結果では 3 種のうちシオフキの起立時間が最短であったが、2008
年 7 月のそれでは種間差が消え、2009 年 6 月のそれでは 3 種のうちアサリの起立時間が最短で
あった。 
野外観察結果からは、潜砂能力指数において 3 種間の差が確認でき (Kruskal-Wallis test, p < 
0.001)、その種間差の傾向は全観察日で一貫していた (Steel-Dwass test の結果については、Fig. 
III-8B 参照)。潜砂能力指数は、高いものから順に、シオフキ、ハマグリ、アサリであった。す
なわち、全調査結果から求めた潜砂能力指数の中央値 (第 1 四分位数–第 3 四分位数) は、アサ
リで 0.61 (0.44–0.74)、ハマグリで 0.70 (0.51–1.02)、シオフキで 1.40 (0.80–2.12) であった。Stanley 
(1970) の定義に従えば、アサリとハマグリは moderately rapid burrower、シオフキは moderately 
rapid–rapid burrower にそれぞれ分類された。 
 
III-3.3.3. 室内実験 I 
実験結果は、3 種すべての起立時間が光条件による強い影響と、CNRB による弱い影響をそれ
ぞれ受けていたことを示唆していた (Table III-2; Fig. III-9A)。すなわち、起立時間に対して、ガ
ンマ分布と対数リンク関数を使った 4 つの一般化線形混合モデルをあてはめた結果、3 種すべて
において光条件と CNRB を固定効果、個体差をランダム効果とした一般化線形混合モデルが最
適モデルとして採択された (Table III-2)。これらのモデルによれば、3 種の起立時間が明条件下
よりも暗黒下で著しく増加し、CNRB の増加に伴いわずかに減少することがわかった。具体的に、
明条件下 (L1, L2) における起立時間の平均値はアサリで 51.1 s、ハマグリで 67.2、シオフキで




て著しく小さくなった (Fig. III-9A)。すなわち、D1, L1, D2, L2それぞれの起立時間の標準偏差は、
アサリで 591.5, 90.5, 450.3, 254.6、ハマグリで 461.7, 236.8, 250.2, 34.3、シオフキで 1104.0, 495.6, 
539.3, 224.9 であった。 
実験結果は、3 種すべての潜砂能力指数が光条件による強い影響を受けていたことを示唆して




わかった。具体的に、明条件下 (L1, L2) における潜砂能力指数はアサリで 0.28、ハマグリで 0.66、
シオフキで 1.40 であったのに対して、暗黒下 (D1, D2) におけるそれはアサリで 0.14、ハマグリ
で 0.47、シオフキで 0.76 であった。 
 
III-3.3.4. 室内実験 II 
データ解析に用いた室内実験 II の結果は、付録 A に示す。実験結果は、CNRB の増加に伴う
起立時間の変動パタンが 3 種間で異なることを示唆していた (Fig. III-10A)。それらは、2 つのタ
イプに大別できた: (1) CNRB の増加に伴い起立時間を延長させる; (2) 短縮させる。本実験結果
からは、アサリがタイプ 1、ハマグリとシオフキがタイプ 2 にそれぞれ分類されることがわかっ
た (Table III-3; Fig. III-10A)。起立時間に対して、ガンマ分布と対数リンク関数を使った 2 つの一
般化線形混合モデルをあてはめた結果、3 種すべてにおいて CNRB を固定効果、個体差をランダ
ム効果とした一般化線形混合モデルが最適モデルとして選択された (Table III-3)。これらのモデ
ルによれば、15 回の再潜砂を経験する過程で、アサリの起立時間が 69.3 s から 103.5 に増加し、
ハマグリとシオフキがそれぞれ 98.8 から 28.3、101.6 から 12.1 に減少することがわかった。 
実験結果は、CNRB の増加に伴う潜砂能力指数の変動パタンが 3 種間で異なることを示唆して
いた (Fig. III-10B)。それらは、3 つのタイプに大別できた: (1) CNRB の増加に伴い潜砂能力指数
を低下させる; (2) 維持する; (3) 向上させる。本実験結果からは、アサリがタイプ 1、ハマグリ






力指数が 15 回の再潜砂を経験する過程で、アサリで 0.52 から 0.38 に低下し、ハマグリで 0.81
から 0.91 に向上することがわかった。一方で、シオフキの潜砂能力指数には Null Model が最適
モデルとしてあてはまった (Table III-3)。このモデルによれば、15 回の再潜砂を経験する過程で、




白川河口干潟では、優占二枚貝 3 種は、これまで高・中潮帯で優占していた十脚甲殻類 2 種の
存在により、その潮位帯への新規加入が阻害されていたが、2004 年以降に起きた十脚甲殻類 2




れる単純な正の関係性は加入後の生残過程により崩されることもある (Beukema et al. 2010, 
Seitz 2011, Dethier et al. 2012)。この分布拡大の成否にみられた種間差には、新規加入後の生残過






2009 年 9 月から 2010 年 5 月にかけて、r-戦略者に区分されるホトトギスガイ (Yamamuro et al. 
2010) により形成された巨大なマットが低潮帯の中央部一帯を被覆し、それらはその場所に 2009
年の雨期に白川から運ばれてきたと推察される泥粒子を集めた (Yamada & Kobayashi 2004; Fig. 
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III-5)。2009 年 9 月以降にみられた低潮帯アサリ個体群 (Stn 1569–1809 m) の著しい減耗 (Fig. 
III-4) は、ホトトギスガイマットに被覆された底質が無酸素・還元状態化されたことに起因した
ものと考えられた (伊藤・梶原 1981, Creese et al. 1997, Crooks 1998)。ホトトギスガイ個体群の爆
発的増加は日本の他の干潟においてしばしば報告されており、アサリの激減を引き起こす要因と
なっている (菅原ら 1961, 内田 1965, 伊藤・梶原 1981)。 
白川河口干潟のうち、高・中潮帯の底質は流動的であり (山田ら 2008)、そのような場所はア
サリにとって好適な生息場とはならない (Ponurovskii 2000, 2008, Breber 2002, Yamada et al. 2007)。
対照的に、低潮帯の底質は安定的であり、稚貝が足糸を張る基盤 (de Montaudouin 1997) となる
ような貝殻片が多く含まれている (Yamada et al. 2010)。山田ら (2007) は、低潮帯 (アサリ優占
域) と中潮帯 (非優占域) における底質表面の微地形 (砂漣) の時空間変動特性を比較するため、
連続する2日間のそれぞれで地上型3次元スキャナーを使って干潟微地形を計測した。その結果、
前者の微地形は後者のそれと比較して、より平坦で、日変動量は小さいことがわかった。ここで、
10 cm 厚さの底質の浸食は殻長 10 mm 以下の稚貝を洗掘できると仮定すると、その洗掘リスク
は中潮帯でより高いと考えられる。すなわち、計測した砂漣のうち波高が 10 mm を超えたもの




質が低潮帯と比較して少ないからである (Yamada et al. 2010)。結局は、高・中潮帯の底質中に埋
在し続けるためには、高い再潜砂能力が必要となるだろう。 
埋在性二枚貝にとって、流動的な底質環境において生残するためには著しい地形浸食を受けて
も底質中で潜砂状態を維持できるほどの高い潜砂能力を有することが重要である (Breum 1970, 







の殻長が影響していた可能性が考えられた。すなわち、3 回の野外実験のうち、二枚貝 3 種中で
本種が最も早く潜砂を開始したのは 1 回目の野外実験であり、そのときには比較的小型のシオフ
キが実験に用いられていた (Table III-1)。反対に、3 種中で本種が最も遅く潜砂を開始したのは 3
回目の野外実験であり、そのときには比較的大型のシオフキが実験に用いられていた (Table 
III-1)。ここで、起立時間と供試個体の重量との間には、シオフキでのみ正の相関関係が認めら
れており、他の 2 種で有意な相関関係が認められなかった (III-3.3.2 節参照)。このため、3 種間
での起立時間の順位は、実験に用いるシオフキの体サイズに依存して変動することが考えられた。 
中・高緯度地域において、1 日に占める夜間の割合は冬季に 50%を超える。このことは、光に
刺激される再潜砂行動の起立時間を延長させる可能性がある (Brock 1979, Ansell et al. 1998, 
Bonnard et al. 2009)。本研究において、埋在性二枚貝 3 種の潜砂行動は、光条件によって影響を
受けた (Fig. III-9)。浅海域に生息する二枚貝の多くは外套膜や水管の細胞に光受容細胞を備えて
おり (Morton 2008)、光条件に応じた水管の伸縮や殻の開閉行動 (Wilkens 2008)、這い上がり行




るだろう。同様の傾向はほかの海洋ベントスにおいても確認されている [多毛類 (Lee et al. 2004), 
二枚貝類 (Hiddink et al. 2002), ナマコ類 (Mercier et al. 1999)]。一方で、冬季減耗の観点に立って
この傾向を捉えなおした場合、暗黒条件下における潜砂能力の低下はそれらの冬季波浪に起因し




ネルギー消耗を引き起こし得るからである (慶野ら 2005)。実際に、CNRB の増加はアサリ稚貝







満度の低い個体ほど浅くなる (底質上に露出する) ことが知られている (Zwarts & Wanink 1991, 
Calvez & Guillou 1998, 慶野ら 2005)。そのため、繰り返し再潜砂を経験して“疲労”したアサリは、
潜砂能力の低下に加えて、潜砂深度が浅くなることで、波による散逸リスクが相対的に高まると
考えられる。白川河口干潟の底質は、晩秋から冬季にかけて底質浸食が促進されるため (Yamada 















殻長 (± 標準偏差)。 
 
実験名 種 n 割合 殻長 (mm) 
野外実験 (2008 年 6 月) アサリ 66 起立時間: 73% 
潜砂能力指数: 73% 
4.4 ± 0.8 
 ハマグリ 67 起立時間: 85% 
潜砂能力指数: 85% 
3.2 ± 0.9 
 シオフキ 63 起立時間: 81% 
潜砂能力指数: 81% 
2.8 ± 0.6 
野外実験 (2008 年 7 月) アサリ 33 起立時間: 73% 
潜砂能力指数: 73% 
7.3 ± 1.4 
 ハマグリ 63 起立時間: 87% 
潜砂能力指数: 87% 
6.0 ± 1.1 
 シオフキ 84 起立時間: 77% 
潜砂能力指数: 75% 
6.6 ± 1.3 
野外実験 (2009 年 6 月) アサリ 76 起立時間: 87% 
潜砂能力指数: 86% 
6.9 ± 1.2 
 ハマグリ 34 起立時間: 85% 
潜砂能力指数: 79% 
6.7 ± 2.2 
 シオフキ 79 起立時間: 92% 
潜砂能力指数: 87% 
6.1 ± 0.6 
室内実験 I アサリ 39 起立時間: 70, 78, 95, 98% (D1, L1, D2, L2) 
潜砂能力指数: 38, 73, 68, 90% 
8.7 ± 0.9 
 ハマグリ 24 起立時間: 67, 67, 100, 100% 
潜砂能力指数: 54, 54, 100, 100% 
10.5 ± 2.1 
 シオフキ 40 起立時間: 75, 80, 98, 100% 
潜砂能力指数: 70, 80, 93, 100% 
8.2 ± 0.7 
室内実験 II アサリ 31 起立時間: 68% 
潜砂能力指数: 68% 
5.0 ± 1.5 
 ハマグリ 24 起立時間: 54% 
潜砂能力指数: 54% 
4.2 ±1.3 
 シオフキ 33 起立時間: 76% 
潜砂能力指数: 76% 
4.9 ± 1.6 
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Table III-2. 室内実験 I で得られた起立時間と潜砂能力指数に対してあてはまった 4 つの一般化線形混合モデル。固定効果のうち、LD は光条件 (light/dark)、CNRB は累積再潜砂回数 (最大 4 回) をそれぞれ示す。固定
効果として何も指定しなかった場合は null と記した。AIC はそれぞれのモデルに対する赤池情報量基準を表し、∆ AIC は最適モデルから算出された AIC を基準とした残差の絶対値を表す。 
 
種 応答変数 (y) 固定効果 ランダム効果 モデル番号 回帰式 AIC ∆ AIC 最適モデル 
アサリ 起立時間 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(6.1284 – 1.6464 – 0.5448  ln CNRB) 1647.21 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(6.1284 – 0.5448  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(5.8332 – 1.9558) 1656.73 9.51  
     If LD = “dark”, y = exp(5.8332)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(6.1870 – 1.2731  ln CNRB) 1724.73 77.51  
  null 個体差 Null model y = exp(5.5445) 1770.31 123.10  
 潜砂能力指数 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(–2.04361 + 0.70745 + 0.05577  ln CNRB) –134.45 1.81  
     If LD = “dark”, y = exp(–2.04361 + 0.05577  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(–1.99653 + 0.72519) –136.25 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(–1.99653)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(–1.8035 + 0.3317  ln CNRB) –104.58 31.68  
  null 個体差 Null model y = exp(–1.4646) –100.89 35.37  
ハマグリ 起立時間 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(5.6648 – 1.0149 – 0.4364  ln CNRB) 951.64 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(5.6648 – 0.4364  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(5.3469 – 1.1828) 955.86 4.22  
     If LD = “dark”, y = exp(5.3469)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(5.6495 – 0.8346  ln CNRB) 981.51 29.87  
  null 個体差 Null model y = exp(4.939) 998.20 46.56  
 潜砂能力指数 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(–0.7437960 + 0.3238736 – 0.0008222  ln CNRB) 13.53 2.00  
     If LD = “dark”, y = exp(–0.7437960 – 0.0008222  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(–0.74446 + 0.32356) 11.53 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(–0.74446)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(–0.7193 + 0.1503  ln CNRB) 21.87 10.34  
  null 個体差 Null model y = exp(–0.56786) 21.90 10.38  
シオフキ 起立時間 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(6.8763 – 0.9937 – 0.6760  ln CNRB) 1980.71 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(6.8763 – 0.6760  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(6.4702 – 1.2953) 1993.79 13.08  
     If LD = “dark”, y = exp(6.4702)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(6.8240 – 1.0656  ln CNRB) 2011.76 31.05  
  null 個体差 Null model y = exp(6.0585) 2047.07 66.36  
 潜砂能力指数 LD, CNRB 個体差 GLMM 1 If LD = “light”, y = exp(–0.4825 + 0.5283 + 0.2510  ln CNRB) 316.30 0.08  
     If LD = “dark”, y = exp(–0.4825 + 0.2510  ln CNRB)    
  LD 個体差 GLMM 2 If LD = “light”, y = exp(–0.2768 + 0.6160) 316.22 0.00 採択 
     If LD = “dark”, y = exp(–0.2768)    
  CNRB 個体差 GLMM 3 y = exp(–0.3531 + 0.4682  ln CNRB) 323.95 7.73  
  null 個体差 Null model y = exp(–0.16371) 327.95 11.73  
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Table III-3. 室内実験 II で得られた起立時間と潜砂能力指数に対してあてはまった 2 つの一般化線形混合モデル。固定効果として定義された CNRB は累積再潜砂回数 (最大 15 回) を示す。固
定効果として何も指定されなかった場合は null と記した。AIC はそれぞれのモデルに対する赤池情報量基準を表し、∆ AIC は最適モデルから算出された AIC を基準とした残差の絶対値を表す。 
 
種 応答変数 (y) 固定効果 ランダム効果 回帰式 AIC ∆ AIC 最適モデル 
アサリ 起立時間 CNRB 個体差 y = exp(4.23859 + 0.14819  ln CNRB) 3306.49 0 採択 
  null 個体差 y = exp(4.52012) 3318.29 11.80  
 潜砂能力指数 CNRB 個体差 y = exp(–0.6625 – 0.1092  ln CNRB) –190.57 0 採択 
  null 個体差 y = exp(–0.86336) –180.49 10.08  
ハマグリ 起立時間 CNRB 個体差 y = exp(4.5926 – 0.4609  ln CNRB) 1776.32 0 採択 
  null 個体差 y = exp(3.8013) 1846.80 70.47  
 潜砂能力指数 CNRB 個体差 y = exp(–0.21158 + 0.04327  ln CNRB) –46.43 0 採択 
  null 個体差 y = exp(–0.13061) –44.62 1.80  
シオフキ 起立時間 CNRB 個体差 y = exp(4.62077 – 0.78604  ln CNRB) 3211.36 0 採択 
  null 個体差 y = exp(3.2905) 3318.61 107.26  
 潜砂能力指数 CNRB 個体差 y = exp(0.28510 – 0.01387  ln CNRB) 502.98 1.67  
























第 IV 章 潮間帯干潟域におけるアカエイの摂餌場利用パタン 
 
Takeuchi, S., Tamaki, A.: Assessment of benthic disturbance associated with stingray foraging for ghost 






において重要な役割を担う (Heithaus et al. 2008)。これらが利用する餌生物は、同じエイ類でも
その分類群によって異なる。たとえば、トビエイ科に属する種は二枚貝などの貝類を (Hines et al. 
1997, Peterson et al. 2001, Ajemian et al. 2012)、アカエイ科に属する種は十脚甲殻類や魚類を主な
餌生物として利用している (Howard et al. 1977, Taniuchi & Shimizu 1993, Ebert & Cowley 2003, 
Tillett et al. 2008)。また、エイ類の多くは、捕食行動の結果、底質表面上に大型の摂餌痕 (最大で
深さ数十 cm、幅 1 m 程度) を形成するため (Cadée 2001, Kristensen et al. 2012)、その捕食圧の空
間分布を摂餌痕の空間的配置から直接把握することができる。いくつかの研究結果ではエイ類の
捕食圧に餌密度に応じた空間変異が認められており、このことが餌生物の局所個体群の安定化に







しれない; (3) 餌生物密度: これは摂餌効率に関わるだろう。上記の環境要因のうち餌密度に関し
ては、トビエイ科の Myliobatis tenuicaudatus で、餌密度に依存した捕食圧の空間変異が確認され














れらの手法で網羅できる調査面積は 50–26900 m2程度の比較的小空間スケールに限られていた 
(Woodin 1978, VanBlaricom 1982, Grant 1983, Thrush 1986, Cadée 1990, Hall et al. 1991, Thrush et al. 
1991, Myrick & Flessa 1996, Hines et al. 1997, Nacken & Reise 2000, D’Andrea et al. 2004, O’Shea et al. 
2012)。一方で、いくつかの研究では調査範囲の拡張に成功している。たとえば、ベーリング海
の大陸棚域の水深 20–40 m、面積 22000 km2におよぶ調査範囲では、コククジラ Eschrichtius 
robustus やタイヘイヨウセイウチ Odobenus rosmarus divergens により形成された摂餌痕の空間分
布を調べるため、船に装備されたサイドスキャンソナーが用いられた (Johnson & Nelson 1984, 
Nelson et al. 1987, Ray et al. 2006)。このほか、海水の透明度が高い浅海域では航空機やボートか
らの目視調査が行われてきた。これらの調査方法は、ジュゴン Dugong dugon の海草群落に対す
る捕食圧の影響を調べた最大 110 km2におよぶ調査 (Preen 1995) や、トビエイ科の Rhinoptera 
bonasus のそれに関する 24 ha におよぶ調査 (Orth 1975)、1 km2の潟湖におけるアカエイ科の魚類 
(Pastinachus atrus, Himantura spp., Taeniura Iymma, Urogymnus asperrimus) により形成された摂餌
痕に関する調査 (O’Shea et al. 2012) に適用されてきた。アメリカのワシントン州、ピュージェ
ット湾では、その沿岸線 (長さ 90–180 km) に沿ってコククジラの摂餌痕調査が実施された 
(Weitkamp et al. 1992)。この調査は潮間帯において航空機を使って実施された唯一の研究事例で
あった。このほか、全長 50 m のケーブルに取り付けられた可動式デジタルカメラを使って、ア












痕の面積頻度分布には小型のもの (半径 15 cm 程度) にピークがあり、この傾向は満潮時にこの










富岡湾干潟は、西九州地方の天草下島北西部、富岡湾に位置する (水深 ≤ 20―25 m; 沿岸方向
に 8.5 km、岸沖方向に 2 km の範囲; Fig. IV-1)。富岡湾周辺海域の潮位は半日周期で変動し、大
潮時の平均潮位幅は 3 m 程度である。干潟の最大干出距離は、岸沖方向に 150―550 m、沿岸方
向に 4 km におよぶ。干潟の底質は砂質 (泥分率 0.3–1.7%) である (Wardiatno et al. 2003)。干潟
表面には、波長が 6–11 cm、波高が 1–1.5 cm 程度の比較的小規模な砂漣が発達する (Fig. IV-2B; 






本研究では、富岡湾干潟北西部 (= 107,516 m2; Fig. IV-1D) を対象に、有人ヘリコプターを使っ
た空撮調査 (IV-2.4 節参照) を 2012 年 8 月 17 日、18 日の昼間の大潮干潮時に実施した [同区域
を対象にした無人機を使った予備調査 (IV-2.5 節参照) を 2011 年 7 月 31 日に実施した]。また、
本調査対象区域の岸側半分を対象にした無人機を使った空撮調査 (IV-2.6 節参照) を、2012 年 8
月 15 日から 20 日にかけての期間 (6 日間)、それぞれ昼間の干潮時に実施した。 
2012 年本調査時には、干潟が最大で岸から 240 m 沖まで干出したが、2011 年の無人機予備調
査時にはさらに 20―60 m 沖まで干出した。調査期間中の水位変動については、空撮調査範囲中
央部 (Fig. IV-1D, ×印) に設置した水圧計 (Wave Hunter 99, 有限会社アイオーテクニック) を
使って 0.5 秒間隔で記録した。この測器のセンサー部分は、底質上 1.4 cm に位置した。水位が低
いとき [水圧が 30 gw cm–2 (= 2.94 kPa; 以降、水圧の単位には “gw cm–2” を用いる) 未満] にみ
られたノイズを含む観測値については、以降の解析データから除外した (Yamada et al. 2009)。干
潟上で観測された流速の最大値と平均値はそれぞれ、上げ潮時で 130.7 と 6.1 cm s–1、下げ潮時で
110.9 と 4.2 cm s–1であった。さらに、調査期間中の有義波高は 3.4 cm と比較的穏やかであった。
このことから、調査期間中には干潟微地形を急速に改変するほどの物理的攪拌がなかったとみな
された。干潟の底質は、ハルマンスナモグリが生息可能な上層の砂層部 (厚さ 30―60 cm) と最
下層の貝殻層部の 2 層に大別できる (Tamaki & Ueno 1998, Flach & Tamaki 2001)。このうち、貝
殻層の形成にはハルマンスナモグリによる基質攪拌作用が関与している (Myrick & Flessa 1996, 
Wardiatno et al. 2003)。玉置らの研究チームにより 1979 年以来、年に 2 回の頻度で実施されてき
たマクロベントス群集のモニタリング調査の対象範囲には、本研究が対象にした空撮調査範囲も
含まれている。 
富岡湾干潟におけるハルマンスナモグリの分布域は、1979 年時点で干潟の陸側 3 分の 1 程度
を占めていたが、それから 1983 年にかけて干潟全域に拡大していった (Tamaki & Ingole 1993)。
このハルマンスナモグリを主要餌生物として利用するアカエイにより形成された摂餌痕の数は、




拠は、過去に実施した刺し網調査により得られている (Harada & Tamaki 2004; 玉置ら 未発表)。
本干潟においてアカエイが出現する時期はハルマンスナモグリの繁殖期と一致しており、この時
季の水温は 20 ºC を超える (Tamaki et al. 1997)。 
 
IV-2.2. ハルマンスナモグリ生息密度と砂層の厚さの計測 
本干潟におけるハルマンスナモグリの個体数密度については、2011年 6月 30日と 7月 1日 (計
120 地点)、2012 年 7 月 3 日、4 日 (計 138 地点)、2013 年 7 月 21 日、24 日 (計 39 地点) の大潮
干潮時に計測し、2012 年調査時のみ砂層の厚さも計測した。すべての調査定点の位置情報につ
いては、ポータブル GPS (eTrex Venture HC and Geko 201, Garmin, Ltd.) を使って記録した。ハル
マンスナモグリはふたつの開口部をもつ Y 字型の巣穴を底質中の砂層部全体に形成することが
知られているため (Tamaki & Ueno 1998)、各地点の個体数密度については 50 cm 四方の方形枠内
に存在する巣穴開口部数に基づき推定した。巣穴計数は、各地点で無作為に選んだ 2 箇所で行わ
れた。砂層の厚さについては、長さ 120 cm (φ 10 mm) の棒 (stiff rod) を干潟平面に対して垂直
に挿入し続け、貝殻層に到達して棒の挿入が止まるまでの厚さを 1 mm 単位で計測した。これら
の計測結果は、統計解析ソフトウェア “R” を使って干潟全域にクリギング補間された (R Core 
Team 2012)。補間範囲は全調査地点を包む最小範囲 (凸包) として定義され、この定義には R の 
“chull” 関数が用いられた。この補間範囲はさらに 2 m 四方のセルで区切られ、各セルの位置を
その中央位置で代表させた。空間補間について、バリオグラムモデルは “geoR” パッケージ内の 
“variofit” 関数 (Ribeiro & Diggle 2001) を使って求められ、“krige.conv” 関数を使って上述したモ




既往の研究成果では、本干潟を摂餌場として利用したアカエイ (体盤幅 14―60 cm) の胃・消
化管内容物のほとんどが全長 4―42 mm のハルマンスナモグリ (この範囲は、本個体群の全サイ









された: (1) 半回転楕円体状の摂餌痕 [以降、FP (feeding pit の略); Fig. IV-2A; Grant 1983; Howard 
et al. 1977; Myrick & Flessa 1996]、(2) FPを取り囲むようにして形成された浅く蛇行した溝 [以降、
SF (sinuous furrow の略); Fig. IV-2B]。SF は多くの場合に FP を伴って存在したが、単独でも存在
した。これまでのエイ類の摂餌痕調査では、SF のような摂餌痕に関する記載がなかった。本研
究では、アカエイによる摂餌痕の形成過程について、以下のような一連の摂餌行動を想定してい
る: (1) 餌が多く存在する場所を探索していた個体は、胸鰭を使って底質を浅く掘り返す (SF の
形成); (2) 摂餌箇所を決定すると、口や鰓、胸鰭で起こした水流を使って底質を掘り起こし、底
質深くに埋在する餌生物を捕獲する (Gregory et al. 1979, Sasko et al. 2006) (FP の形成)。このよう
な行動を想定した場合、干潟上で観察された FP を伴わない SF の存在は、上述した (1) の段階
で捕食行動をやめてしまった結果を反映していたのかもしれない。またこれに関連して、比較的
小型の FP のほとんどが SF を伴わないという経験的事実 (IV-3.3 節参照) は、小型個体が上述し
た (2) の行動を行わないことを反映していたのかもしれない。本干潟で観察される最小級の FP









した 2 日間に撮影された 2 枚の航空写真を正確な位置情報に基づき重ね合わせる必要があった。
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本研究では、標準的な空撮方法に則り、2012 年 8 月 17 日、18 日のそれぞれ昼間の大潮干潮時に
調査範囲全域を空撮し、2 枚の正射画像を作成した。 
空撮の実施から正射画像の作成に至るまでのすべての作業については、九州航空株式会社 (大
分市) に委託した。空撮は、2012 年 8 月 17 日の昼の大潮最干潮時と、翌日の昼の最干潮時にそ
れぞれ 1 回ずつ、フィルム航空カメラ (ヒエイ SE II α 計測カメラ, 大阪光学工業株式会社) を使
って高度 225 m の高さから実施された。本研究の計画段階で目標にしていた撮影縮尺は、1/1500
であった。空撮により得られる隣接する 2 枚の単位写真 (172.5 m × 172.5 m) の重複率が 60%に
なるように、干潟上に 3 本の撮影コースを設けた (Fig. IV-1D)。干潟表面上に残る海水によるハ
レーションの写り込みを想定して、撮影枚数を計画していたものよりも多くすることで、画像を
取捨選択できるようにした。実際に撮影された単位写真の枚数と採択された写真の枚数はそれぞ
れ、1 日目が 65 枚と 35 枚、2 日目が 68 枚と 31 枚であった。隣接する 2 枚の単位写真間の重複
率は 52―85%となった (平均 ± SD = 72.0 ± 4.4%)。空撮は各撮影日の予測最干潮時刻 (それぞれ
8 月 17 日 13:45 PM、18 日 14:21 PM) を中心に実施され、1 回の撮影におおよそ 30 分が費やさ
れた。 
撮影したフィルムについては、測量用高精度スキャナー (DSW500, LH Systems, Inc.) を使って
解像度 2540 dpi (= dots per inch) の画像データとして読み込んだ。撮影時に使用したレンズの歪
みによる影響やフィルム現像時に生じた画像の伸縮による影響については、stereometric system 
“Stereometric/pro” (Siscam S.r.l, Inc.) を使って、すべての単位写真に対して補正した (= 内部標
定)。このソフトウェアは、後述する外部標定 (すなわち、相互標定と絶対標定) 時にも用いられ
た。これらの画像処理を経て最終的に得られた画像の地上分解能は、ピクセルあたり地上におけ





め設置しておく必要があった。そこで本研究では、2012 年 7 月の大潮干潮時に、干潟上および
その周辺部に計 65 個の対空標識を設置した。この対空標識は、撮影コースに対して平行に約 69 
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m 間隔、直角に約 50 m 間隔になりように配置された (Fig. IV-1D, ○印)。対空標識には 20cm 四
方か 50 cm 四方のベニヤ板、もしくは耐水性の厚紙が用いられ、その板を 2 色の市松模様に着色
することで航空写真からその中心位置が識別できるようにした。全対空標識設置地点のうち干潟
上の地点については、はじめ、長さ 70 cm もしくは 100 cm の木杭を底質表面上に 25 cm 突き出
た状態になるまで打ち込み、つづいて、この杭上に対空標識板を取り付けた (Fig. IV-2D,E, 矢印)。
干潟周辺部の地点については、両面テープを使ってコンクリート上に対空標識板を付けた。対空
標識の位置情報の基準として、国土地理院が設置した 3 つの 2 級基準点と、この 3 つの 2 級基準
点に基づき新設した 1 つの基準点を利用した (Fig. IV-1D, ☆印; 利用した基準点のうち 1 つは、
図の外側に位置した)。すべての対空標識の位置座標 (x, y, z) については、8 月 17 日の空撮実施
前後の期間 (5 時間) に、Fig. IV-1D に示した 3 つの基準点を起点としてトータルステーション 
(SOKKIA SET3030R, 株式会社トプコン) を使って測量した。この測量方法における誤差は、2
つの基準点を起点に 5 つの同標識に対して測量した結果を比較することで評価され、その平均誤
差 (± SD) は緯度方向に 0.72 (± 0.81) cm、経度方向に 2.86 (± 0.71) cm、高さ方向に 1.74 (± 0.69) cm
であった。本研究で用いた干潟の標高は、富岡湾より南方向に 6 km 離れたところに位置する検
潮所 (32° 28′ N, 130° 02′ E; Fig. IV-1B, ☆印) における平均海面を基準 (= 0 m) とした値で表さ
れた。なお、設置した対空標識に加えて、干潟周辺に既にあった地物を標識として追加的に利用
することで、より正確な光学モデルを作成した。 
絶対標定では、65 点におよぶ対空標識の測量結果 (緯度、経度、標高) を相対標定時に作成し
たすべての光学モデルに対して関連づけた。ここでは、隣接する 2 枚の単位写真が重複する部分
において最低 3 点の対空標識 (コントロールポイント) が必要であった。本研究では、各セット
に対して 3 から 10 個のコントロールポイントを得ることができた (平均 6.9 ± 1.4 SD 個)。 
画像の正射投影に必要な干潟の地形に関する情報を得るため、“Stereometric/pro” を使って干
潟標高に関する等高線図を標高 20 cm 間隔で作成した。このソフトウェアには急傾斜をもつ人工
構造物に対して標高を読み間違えてしまう場合があるため、ここでは予め、そのような地物と干
潟域を区分して扱った。さらに、正射画像作成システム “New Orthomap” (Siscam S.r.l., Inc.) を
使って不規則三角形ネットワーク (TIN ) を生成し、上述した干潟標高に関する等高線図に基づ








した。この作業には画像処理ソフトウェア GIMP 2.8.2 [http://www.gimp.org/downloads/ (2014 年 1
月 9 日確認)] を使い、ふたつの液晶ディスプレイ上で行った [Flex Scan SX2762W (画面サイズ: 
27 in.)、Flex Scan S2402W (画面サイズ: 24.1 in.), EIZO 株式会社]。上記のソフトウェア上で、2
枚 (2 日間) のモザイク画像を異なる 2 枚のレイヤー上にそれぞれ表示させ、片方の画像を表
示・非表示切り替えすることで新しい摂餌痕だけを判読し、その輪郭線をトレースした。ここで、
各モザイク画像のファイルサイズは 2 GBを超えていたため、PCの作業効率が著しく低下した。
各モザイク画像を計 320 枚の 2000 × 2000 ピクセル画像 (各ファイルサイズ: 8 MB 以下) に分割
することで、PC の作業効率を高めた。画像上では、摂餌痕内部は FP・SF の内部に溜まった水
の存在により外部よりも色調が暗く写り、摂餌痕周縁部には砂の堆積が確認できた。そのため、
モザイク画像上でも摂餌痕の識別が容易にできた (Fig. IV-2C―G)。摂餌痕の輪郭線を画面上で
トレースする際には、摂餌痕を実物の約 10 分の 1 倍程度の大きさで表示した。トレース結果は、
モザイク画像と同じ解像度をもつ RGB カラー画像として出力させた。FP・SF の画像上での区
別は、その平面的な形状の相違 (楕円形 vs. 不定形) に基づいた。トレースした輪郭線は、さら
にその内部をそれぞれ異なる色 (FP を黒色、SF を赤色) で塗りつぶした。なお、FP と SF の結
合部における輪郭線の読み取れない部分については、FP の形状を楕円近似することで補間した 
(Fig. IV-2C,E)。 
各摂餌痕の面積は、画像解析ソフトウェア ImageJ 1.46r [http://imagej.nih.gov/ij/ (2014 年 1 月 9
日確認)] を使って、それぞれの摂餌痕を構成したピクセル [3.24 (= 1.82) cm2] の総数を数え上げ
ることで求められた。この方法による面積計測誤差は、任意に選んだ 24 個の対空標識の面積を
計測することで求められた。以降の処理には、RGB カラー画像を 8 bit のグレースケール画像 (画
素値: 0, 1, 2, …, 255) に変換したものを使った。この方法により、画素値に基づき FP のピクセル、
もしくは SF のピクセルとそれ以外のピクセルに二値化することができた。すなわち、FP と SF
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のそれぞれについて、閾値となる画素値 (FP の閾値は 0 以上 1 以下; SF は 83 以上 84 以下) を指
定し、その範囲に含まれる画素値をもつピクセルに 1、それ以外のピクセルに 0 を代入する処理
を施した。つづいて、ImageJ の “Analyze Particles” command を使って、FP と SF のそれぞれにつ
いて、この二値化した画像から各摂餌痕を構成するピクセルを特定し、そのすべてのピクセルに
摂餌痕の通し番号を代入した。なお、2 つの隣り合う摂餌痕が接触していた場合には、ImageJ








であった 2012 年 9 月 14 日―10 月 17 日の大潮干潮時に実施した。既往研究では、FP の最深部
の深さが摂餌痕面積の増大に伴い深くなることが明らかにされている。すなわち、FP の最深部
の深さ (Depth, cm) と楕円近似された摂餌痕の面積 (Area, cm2) の間には、Depth = 0.7 
×(104Area)0.3 (Area: 最大 1.79) で表された上側の包絡線と、Depth = 5.0 × ln(104Area) – 35.3 (Area: 




現場では、FP の長軸、短軸、最深部の深さ、SF の深さ (蛇行する溝の両端に水糸を渡し、その
中央の深さをひとつの摂餌痕につき 1―19 点) をそれぞれ 0.1 cm単位で計測した (FP: 35 個; SF: 
17 個)。さらに、計測した摂餌痕については、自作のカメラ固定具 [長さ 2 m の塩ビパイプ (直
径: 65 mm) とステンレス板 (幅 4 cm, 長さ 100 cm, 厚さ 2 mm) により構成された逆 L 字型のカ





株式会社リコー) を使って遠隔操作した。摂餌痕の縁には最低 4 個の目印 (カラーマグネット、
もしくはカラーポール) を置き、画像から摂餌痕の輪郭が読み取り易いようにした。FP・SF が
複合した摂餌痕についても同様に、それぞれの輪郭に沿って目印を置くことで結合部分を判読し
易いようにした。撮影時には、スケールとして長さ 70 cm のアルミ製標尺を摂餌痕の横に沿わせ
た。総面積が約 1.5 m2を超えるような大型の摂餌痕 (FP と SF の複合) については、その全体像
を 1 枚の画像に収めることが不可能であった。このような場合、その摂餌痕の全体像を複数枚の
画像 (3―11 枚) に分けて撮影した。摂餌痕容積については、予め計量カップを使って 100 cm3
単位で計量した干潟の砂で摂餌痕を埋め戻すことで定量した。このとき、摂餌痕に投入した砂を
金ゴテで水平に均しつつ、地形が完全に平らになるまで摂餌痕を埋め戻し続けた。なお、一連の
作業は FP と SF に区別して行った。 
上述したように摂餌痕の全体像を複数枚に分けて撮影した画像については、画像編集ソフト
Microsoft Image Composite Editor 1.4.4.0 
[http://research.microsoft.com/en-us/um/redmond/groups/ivm/ice/ (2014 年 1 月 9 日確認)] を使って 1
枚の画像に合成した。しかし、このソフトウェアでは画像合成に失敗する場合があり、その場合、








空撮範囲を 10 m 四方のセル (N = 1201) で分割し、それぞれのセルについて摂餌痕数、基質攪
拌面積、攪拌体積を求めた。さらにこれらの値については、単位面積あたりの摂餌痕数 (個数
100 m2)、攪拌面積 (cm2 m−2; 以降、基質攪拌面積密度) と攪拌体積 (cm3 m−2; 以降、基質攪拌
体積密度) に換算した。このセルには、干潟干出部分の歪んだ形状により、934 個の完全な正方
形のセルと 267 個の不定型なセル (ここでは一括してセルと呼ぶ) が含まれた。ここで、面積が
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1 m2を下回るような極めて小さいセル (N = 14) については、密度換算 (100 m2あたり) した計
測値が極端に高くなったため、解析データから除外した [摂餌痕密度は、面積 0.34 m2のセルで
は 292.1 個 100 m2であったのに対して、完全な正方形のセルでは最大 59.0 個 100 m2、平均
17.1 (± 7.3 SD) 個 100 m2であった]。計測値の空間分布を図示する際には Quantum GIS 1.8.0 






認したすべての FP の位置座標に基づき、固定カーネル法 (Worton 1989) を使って行動圏を推定
した。ここで、FP を摂餌痕面積 (cm2) に基づき 6 クラスに区分し [G1 (= Group 1)―G6; IV-3.3
節参照]、各サイズ別に行動圏を算出した。この行動圏解析は、動物の行動範囲を調べるバイオ
テレメトリー調査の結果に対する解析で一般的な手法である (Beisiegel & Mantovani 2006, 
Villegas-Ríos et al. 2013)。本研究では、“行動圏” を調査範囲内におけるアカエイの主要採餌場所
の空間的な広がりを表したものと捉え、各摂餌痕サイズ (体サイズ) の 95%行動圏、50%行動圏
をそれぞれ推定した。上述したふたつの行動圏の算出には、“adehabitat” パッケージの 
“getverticeshr” 関数 (“lev” 引数: 50 もしくは 95) を使用し (Calenge 2006)、統計解析ソフトウェ




について調べるため、一般化線形モデル (GLM) による解析を統計解析ソフトウェア “R” を使
って実行した (R Core Team 2012)。ここでは、航空写真上で確認したすべての FP の位置座標を 
“観察点群” と定義した。一方で、“splancs” パッケージ [http://CRAN.R-project.org/package=splancs 








るハルマンスナモグリ個体数密度と干潟標高については、2012 年調査結果と DEM からそれぞれ
読み取り、これには “sp” パッケージの “overlay” 関数を使った (Pebesma 2004)。なお、この解
析はハルマンスナモグリ個体数密度の空間補間範囲と空撮範囲が重複した部分のみを対象にし
た。 
GLM のあてはめには、応答変数として観察点群を 1、ランダム点群を 0 とする二値データを、
説明変数としてハルマンスナモグリ個体数密度と干潟の標高をそれぞれ用いた。ここで、説明変
数のうち前者はアカエイの摂餌効率に関わることが考えられ、一般にエイ類の摂餌頻度と餌密度





した Model 1; 標高のみを定義した Model 2; その両変数を定義した Model 3; 両変数を使わない






IV-2.5. 無人機を使った空撮調査 その 1 (予備調査) 





きなかった沖側の部分 (Fig. IV-1D で白く塗りつぶした部分の最沖部と青色の実線で囲まれた部
分) における摂餌痕の空間分布に関する補足情報として、予備調査結果を用いた。空撮の実施か
らモザイク画像の作成に至るまでの作業については、快適空間 FC 株式会社 (福岡市) および
E-SYSTEM 株式会社 (広島市) に委託した。空撮には、GPS (MK-GPS 1.1, HiSystems GmbH, Co., 
Ltd.) とデジタルカメラ (EOS Kiss X4, キヤノン株式会社; 解像度 5184 × 3456 ピクセル)、6 枚の
プロペラを備えた電動式の無人機 (機体横幅 72 cm, 重量 1.6 kg) を使用した。作業は昼間の大潮
最干潮時刻 (14:20) を含む 12:30 PM から 14:30 PM の間に実施され、約 2 時間を費やした。無人
機は、上空 50m の位置で、予めプログラムされた海岸線に平行した 10 本の飛行経路と GPS で
観測された現在地とを比較することで自律飛行した。無人機の連続飛行可能時間は 16 分間であ
ったため、1 本の撮影コースごとにバッテリーを交換した。無人機の位置情報については PC 画
面上で随時確認でき、無人機が撮影予定位置 (隣接する写真間での重複率を 30―70%; 約 93 × 62 
m の単位写真を計 200 枚) に到着したところで、専用のリモートコントローラー (DSX9, Japan 
Remote Control, Co., Ltd.) を使ってカメラのシャッターを切った。カメラのピントについては、
オートフォーカス機能により自動調整させた。撮影範囲には、赤色に着色した 15 cm 四方のベニ
ヤ板で作った 22 個の対空標識を予め設置しておいた。 
予備調査で得られた複数枚の単位写真を画像編集ソフトウェア Photoshop CS4 11.0 (Adobe 
Systems, Inc.) の “photomerge” 機能を使って合成し、この合成画像にはさらに、撮影予定地点の
位置座標に基づく秒単位の緯度経度格子線を張り合わせた。Quantum GIS 1.8.0 を使って、この
画像を読み込み、その上に無作為に生成させた 55 個の直径 20 m の円内に含まれる FP の輪郭線
をすべてトレースした。この方法による面積計測誤差については、画像上に写り込んだ 22 個の
15 cm 四方の対空標識の面積を計測することで求めた。 
 
IV-2.6. 無人機を使った空撮調査 その 2 (本調査) 
アカエイの摂餌場利用パタンには時間変化が起こる可能性がある。たとえば、既に摂餌された
場所の再利用をアカエイが能動的に避けるかもしれないし、潮汐の相違 (大潮 vs. 小潮) がアカ
エイにとっての摂餌可能域の拡大・縮小に関与しているかもしれない。ここでは、アカエイの摂
餌場利用パタンにおける時間変化を明らかにするため、2012 年 8 月 15 日から 20 日にかけて、
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それぞれ昼間の干潮時 (予測最干潮時刻を中心とした 60 分間) に無人機を使った空撮調査を、
干潟のおおよそ岸側半分の範囲を対象に実施した (Fig. IV-3)。ここで、空撮の実施から正射モザ
イク画像の作成に至るまでの作業については、快適空間 FC 株式会社および E-SYSTEM 株式会
社に委託した。空撮には、GPS (MK-GPS 1.1, HiSystems GmbH, Co., Ltd.) とデジタルカメラ 
(NEX-5N, ソニー株式会社; 解像度 4912 × 3264 ピクセル)、8 枚のプロペラを備えた電動式の無
人機 (機体横幅 92 cm, 重量 2.7 kg) を使用した。無人機に搭載されたカメラは、予め、撮影予定
高度の 40 mの距離に焦点を調節され、そのレンズはビニールテープにより固定された。加えて、
ハレーションの写り込みを防止するため、カメラレンズに偏光フィルター (Zeta EX サーキュラ
ーPL, 株式会社ケンコー・トキナー) を取り付けた。撮影対象区域は富岡湾干潟の岸側半分の範
囲とし、その全域を網羅するような海岸線に平行な 8 本の撮影コース (岸側 4 コース、沖側 4 コ
ース) を設けた。撮影は、岸側 4 コース、沖側 4 コース、沖側 4 コース (2 回目)、岸側 4 コース 




Lens (Agisoft, Co.) を使ってレンズの歪みによる影響が取り除かれ、続いて写真測量ソフトウェ
ア PhotoScan (Agisoft, Co.) を使って 1 枚のモザイク画像に合成された。さらに、得られたモザイ
ク画像に写り込んだ対空標識 (IV-2.4.1 節参照) の位置情報に基づき、モザイク画像にも位置情
報を付した。この作業には Quantum GIS 1.8.0 を使用し、画像の幾何補正の方法として同ソフト
ウェアが備える “多項式 2” モデルを採択した。得られたモザイク画像を Quantum GIS 1.8.0 に読
み込ませ、ソフトウェア上で摂餌痕判読と輪郭線のトレースを行った。ここでは、撮影区域に




変化を把握するために最低限必要な日数である。すなわち、調査 1 日目に撮影された画像と 2
日目の画像を比較することで、調査 1 日目から 2 日目にかけて形成された摂餌痕の空間分布が把










させた結果から求めた値とを比較することで調べた。ここで、Quantum GIS 1.8.0 上でトレース
された摂餌痕は、位置情報を含むポリゴンデータとして扱うことができた。そのため、摂餌痕の
無作為な再配置は、各ポリゴンの中心位置を無作為に変更することで行うことができた。このラ
ンダムな点群の生成には、統計解析ソフトウェア “R” (R Core Team, 2012) の “splancs” パッケ
ージ [http://CRAN.R-project.org/package=splancs (2014 年 1 月 9 日確認)]、“csr” 関数を使用した。
この再利用率に関する摂餌痕・非摂餌痕間の比較は、摂餌後 1 日目、2 日目、3 日目、4 日目の
それぞれについて行い、この評価には、応答変数として再利用率、説明変数のうち固定効果とし





息密度の情報を取得した。これには、統計解析ソフトウェア “R” (R Core Team, 2012) の “sp” パ








2012 年 7 月 15 日から 20 日にかけて干潟上 (Fig. IV-1D, ×印) にて観測された水圧データを、
この海域の 8 月における平均的な塩分 31 (玉置ら 未発表) を考慮した水位データに変換した 
(水位 ∆1 cm = 水圧 ∆1.031 gw cm−2)。観測地点における最満潮時の水位は、15 日から 20 日にか
けて上昇傾向にあった (Fig. IV-4)。すなわち、15 日の昼の干潮時から 16 日のそれまでの期間に
おける最満潮時の水位は約 2.4 m であったのに対して、19 日の昼の干潮時から 20 日のそれまで
の期間における最満潮時の水位は約 2.8 m であった。また、有人ヘリコプターによる空撮調査期
間のうち 1 日目の最満潮時 (17 日 20:23 PM) の水位と 2 日目のそれ (18 日 08:11 AM) は、ほぼ
等しかった (= 約 2.7 m)。また、同調査期間の 2 日目の夜間の最干潮時 (18 日 02:21 PM) におけ
る水位は約0.4 mであり、水位観測地点は干出しなかった (日の入り19:02 PM、日の出05:46 AM)。
17 日の昼の最干潮時刻から翌日の昼の最干潮時刻の期間のうち、水位観測地点が冠水していた
時間は 1 回目の潮汐で 11.3 h、2 回目の潮汐で 10.6 h であった (Fig. IV-5C,D)。 
干潟の地形 (DEM) には、岸・沖の沿岸線に並行した帯状パタンがみられず、モザイク状の地
形の高低がみられた (Fig. IV-5A)。干潟南東部には、標高が約 0.56 m を超える比較的地盤の高い
部分が沖側の消波堤から最も岸側にかけて広範囲に広がっていた (Fig. IV-5B, エリア I)。エリア
I は干潟北西部に向けて、同様の地盤高をもつふたつのエリア、すなわち、より広範囲を占める
エリア II と、岸側の海岸線に沿って存在する比較的狭いエリア III につながっていた。標高 0.56 
m 以下の比較的低地盤にあたる部分は、干潟中央部沖側に広く存在し (エリア IV)、同様の標高
は干潟北西部岸側の沿岸方向に深く削れた水路、すなわちエリア II とエリア III に挟まれた部分
にも存在した (エリア V)。エリア I とエリア IV より沖側には、それぞれエリア VI とエリア VII
が存在し、このうちエリア VII は 2012 年の空撮調査範囲の外側に位置した。 
有人ヘリコプターによる空撮調査期間のうち、1 日目の最干潮時から 2 日目の最干潮時までの
期間において、上述した水位観測地点以外の場所における連続冠水時間を、1 回目の潮汐と 2 回
目のそれに分けてそれぞれ推定した (Fig. IV-5C,D)。水位観測地点における水位変動は、(1) 統
計解析ソフトウェア R (R Core Team 2012) の “smooth.spline” 関数を使ってスプライン補間し 





り (Fig. IV-5C)、沖側の部分で 11―12.4 h、岸側の部分で 8―10 h であった。2 回目の潮汐におけ
るそれは、沖側の部分で 1 回目のそれよりも 0.7 h ほど短かった (Fig. IV-5D)。 
干潟で計測された砂層の厚さ (N = 137) は 9―120 cm の範囲にあり、その平均値 (±SD) は
47.2 (± 19.9) cm であった (Fig. IV-5E)。クリギング補間の結果からは、エリア II とエリア V の北
西部における砂層厚さは 100 cm 程度と比較的厚く、反対にエリア IV におけるそれは 30 cm 程度
と比較的薄かった。後者の場所では一般に、内側から外側にかけて徐々に砂層の厚さが増してい
く傾向がみられた。砂層の薄い場所は、最も岸側の部分にもあった。 
ハルマンスナモグリ個体数密度 (N = 地点数) はそれぞれ、2011 年調査時 (N = 120) に平均
103.5 (± 65.2 SD) 個体 m−2、最大 268 個体 m−2、2012 年調査時 (N = 138) に平均 123.3 (± 50.4 SD) 
個体 m−2、最大 351 個体 m−2、2013 年調査時 (N = 39) に平均 134.3 (± 62.6 SD) 個体 m−2、最大
343 個体 m−2であった (Fig. IV-5F―H)。2011 年、2013 年調査時点でそれぞれハルマンスナモグ







干潟で確認した摂餌痕の最深部の深さ、面積、容積は、FP [N (サンプル数) = 35] でそれぞれ
3.4―20.4 cm、243―8898 cm2、270―57200 cm3、SF (N = 17) でそれぞれ 2.8―6.0 cm、510―52543 
cm2、1140―54600 cm3の範囲にあった。FP の最深部の深さは摂餌痕面積の増大に伴い深くなっ
た (Fig. IV-6A)。この両変数間にはべき乗回帰モデルが最適モデルとしてあてはまり、このモデ
ルは先行研究で明らかにされていた 2 本の包絡線のうち上側のそれに近かった (Fig. IV-6A, 実









であるのに対して、平均 0.047 ± 0.004 SD m2 (N = 24) であった。航空写真上で確認した FP の摂
餌痕面積は、243―17700 cm2の範囲にあり、平均 1060 ± 816 SD cm2であった (N = 18103)。摂餌
痕面積 (cm2) に基づき FP を 6 クラス (Fig. IV-7A, G1―G6) に区分した: G1、面積 ≤ 500、N = 
3159 (このサイズクラスは全体の 17.45%を占めていた); G2、500 < 面積 ≤ 1000、N = 7397 
(40.86%); G3、1000 < 面積 ≤ 2000、N = 6275 (34.66%); G4、2000 < 面積 ≤ 4000、N = 1066 (5.89%); 
G5、4000 < 面積 ≤ 6000、N = 136 (0.75%); G6、6000 < 面積、N = 70 (0.39%)。各サイズクラスの
平均摂餌痕面積 (± SD) は、G1 から順に 383 ± 72 SD cm2、744 ± 141 SD、1353 ± 258 SD、2573 ± 
497 SD、4788 ± 546 SD、8383 ± 2250 SD であった。FP の平面的な形状を真円に近似した場合、
FP の直径の境界値および平均値は、サイズ別にそれぞれ、直径 ≤ 25 cm と 22 (G1)、25 < 直径 ≤ 
36 と 31 (G2)、36 < 直径 ≤ 50 と 41.5 (G3)、50 < 直径 ≤ 71 と 57 (G4)、71 < 直径 ≤ 87 と 78 (G5)、
直径 > 87 と 103 (G6) であった。すべての FP から求められた直径の最小値、最大値、平均値は
それぞれ、17.6 cm、150.1、36.7 であった。FP は干潟全域に広く分布し、比較的大型のものはエ
リア IVに集中的に分布していた (Fig. IV-8A)。10×10 mのグリッドごとに集計されたFPの最大、
平均密度は、それぞれ 59.0 個 100 m2、16.5 (± 8.4 SD, 区画数 = 1187) 個 100 m2であった。 
航空写真上で確認した SF の摂餌痕面積は、865―82059 cm2の範囲にあり、平均 18475 ± 15988 
SD cm2であった (N = 119)。すべての SF のうち、91 個は FP とともに存在した (Fig. IV-7B,C)。
SF を伴った FP のほとんどは、摂餌痕面積が 2500 cm2以上にあり (N = 87; Fig. IV-7C)、それらは
G4―G6 に属していた (Fig. IV-7A)。同所的に存在した SF と FP の摂餌痕面積の間には、弱い正
の相関関係が確認できた (r = 0.26; P < 0.05; Fig. IV-7D)。SF はエリア IV に集中的に分布し (Fig. 
IV-8A)、その場所における SF の最大、平均密度はそれぞれ 13.6 個 100 m2、平均 0.3 (± 1.0 SD, 
区画数 = 280) 個 100 m2であった。また、干潟全域で集計された SF の平均密度は、0.1 (± 0.6 SD, 
区画数 = 1187) 個 100 m2であった。 
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推定された FP の 95%行動圏が調査範囲全体に占める割合は、G1 から順に 100、99、95、93、







G1、G2、G4、G6 で Model 3、G3 で Model 2 であった (Table IV-1; Fig. IV-10)。G5 では、Model 1
が Model 3 よりもわずかに高頻度で採択された。また、Model 4 が最適モデルとして採択される
ことはなかった。これらの結果から、最も小型のアカエイ (G1) は餌が高密度に存在する場所を
強く選択し、一方で大型のもの (G6) は標高が低く、餌密度が低い場所を選択することがわかっ
た。最適モデルは G2 と G3 間で異なっていたが、それらのグラフの形状は同様のパタンを示し
ており、餌高密度に対する弱い選択性を示した。摂餌場選択性は、G4 を境に大きく転換し、そ
れよりも大型のもので低地盤域を強く選択するようになった。ここで、比較的大型のアカエイ 
(G4―G6) はエリア IV よりも餌が豊富に存在する低地盤のエリア VII を利用していたかどうか
という疑問が生じる (Fig. IV-5A,B,G)。これについては、2011 年に実施した予備調査の結果を使
って検証した。具体的に、摂餌痕面積が 0.25 m2よりも大型の FP (大型 FP) について、その摂餌
痕密度をエリア IV とエリア VII 間で比較した。航空写真上での面積計測誤差を調べるために対
空標識の面積を計測した結果、真の値が 0.0225 m2であるのに対して、観測結果は 0.0308 ± 0.0055 
m2 (mean ± SD, サンプル数 = 22) であった。2012 年調査 (有人ヘリコプター) 時点での撮影範囲
全域における大型 FP の平均密度は、1.9 ± 1.5 SD 個 100 m2であり、その空間分布様式 (Fig. 
IV-11A) は 2011 年予備調査結果と同様の傾向を示した (Fig. IV-11B)。さらに、2011 年予備調査
時点でのエリア VII における大型 FP の密度は、エリア IV におけるそれよりも有意に高かった 
(3.2 ± 1.1 vs. 2.3 ± 1.8 個 100 m2; P < 0.05 in Mann-Whitney U-test; サンプル数はともに 11 個)。こ
のことから、大型のアカエイがエリア VII を摂餌場として利用し、エリア IV と比較して餌が高





2012 年に実施された空撮の結果、10 × 10 m グリッドごとに集計された基質攪拌面積に基づき
算出された基質攪拌面積密度は、最大で 1553 cm2 m−2、平均で 194 ± 147 SD (N = 1187) であった 
(Fig. IV-12A)。また、調査範囲全体に存在したすべての摂餌痕に対して摂餌痕容積・面積間の関
係式を適用させ、推定された基質攪拌体積密度は、最大で 9399 cm3 m−2、平均で 786 ± 560 SD (N 




ない。そこで、すべての FP に対して摂餌痕最深部の深さと面積との間の関係式 (Fig. IV-6A) を
適用して、それらの最深部の深さを推定し、それぞれの地点における砂層の厚さ (Fig. IV-5E) に
対する相対値を求めた (Fig. IV-12C―F)。その結果、砂層に対する摂餌痕深さの割合が 30%に達
した地点は、比較的砂層が薄いエリア IV で多く確認された。特に、その値が 50%に達したのは、
比較的餌密度が低く (Fig. IV-5F―H)、比較的大型の FP (G5, G6) が集中的に分布した区域 (Fig. 
IV-9E,F) で多く確認された (Fig. IV-12C―F)。 
基質攪拌面積密度と基質攪拌体積密度を、干潟標高と餌密度 (Fig. IV-5A,G) で新たに分類した
細分区域ごとに求めた。はじめに、干潟標高 (m) とハルマンスナモグリの個体数密度 (個体. 
m−2) のそれぞれ最小値から最大値までの範囲を 3 等分し、前者を低 (0.34 ≤ 標高 < 0.61; 平均
0.45 ± 0.09 SD)、中 (0.61 ≤ 標高 < 0.88; 平均 0.73 ± 0.07 SD)、高 (0.88 ≤ 標高 < 1.15; 平均 0.94 ± 
0.04 SD)、後者を低 (28.6 ≤ 餌密度 < 107.82; 平均 89.0 ± 15.8 SD)、中 (107.82 ≤ 餌密度 < 187.01; 
平均 132.9 ± 20.5 SD)、高 (187.01 ≤ 餌密度 < 266.20; 平均 206.0 ± 18.0 SD) にそれぞれ区分した。
ここで、上記の低地盤域、高地盤域における調査期間中の満潮時の平均水位はそれぞれ 2.6 m、
2.1 m、干潮時の平均水位はそれぞれ 0.3 m、0 m (= 干出) であった。すべての 10 m 四方のセル
を以下に示す 9 つの細分区域 (Sub-Area: SA) に整理した (Fig. IV-13A); SA1 (低地盤・餌低密度)、
SA2 (低・中)、SA3 (低・高)、SA4 (中・低)、SA5 (中・中)、SA6 (中・高)、SA7 (高・低)、SA8 (高・
中)、SA9 (高・高)。このうち SA9 に該当するセルは、調査範囲内には存在しなかった。干潟全




各 SA における基質攪拌面積と攪拌体積の総和を求めた (Fig. IV-13C,D)。さらに、平方メートル
あたりの基質攪拌面積、攪拌体積の平均密度を求めた。その結果、最も攪拌が強かったのは、面
積・体積ともに SA1 であり、それぞれ 276.9 cm2 m−2、1058.9 cm3 m−2であった (Fig. IV-13E,F)。
反対に、最も攪拌が弱かったのは SA8 であり、前者のおおよそ半分の値であった (126.1 cm2 m−2、
537.2 cm3 m−2)。基質攪拌面積・体積密度は、低・中地盤域に区分される SA1―SA6 と比較して、
高地盤域に区分される SA7,8 で低かった; すなわち、前者の平均値はそれぞれ 223.0 ± 33.0 SD 
cm2 m−2、878.6 ± 126.1 cm3 m−2であったのに対して、後者のそれはそれぞれ 132.1、550.7 であっ
た。高地盤域 (SA7,8) では基質攪拌力が比較的弱く、これは G4―G6 と SF による基質攪拌への
寄与が少ないことが原因であった。また、G1の基質攪拌面積・体積密度は、SA1―SA3、SA4―SA6、
SA7,8 のそれぞれにおいて、餌密度に応じて高まっていた (Fig. IV-13E,F, 黒色のバー)。摂餌痕
数の多い中型の摂餌痕 (G2, G3) は攪拌総量の大部分を占めており、この傾向はすべての SA で
共通していた。基質攪拌面積密度に対する寄与率の最大値―最小値と各値が確認された SA はそ
れぞれ、G1 で 3.3% (SA1) ―9.0% (SA8)、G2 + G3 で 48.6% (SA1) ―89.3% (SA7)、G4―G6 + SF
で 5.9% (SA7) ―48.1% (SA1) であった。基質攪拌体積密度に対するそれは、それぞれ、G1 で 5.2% 






よる再利用率は低く、摂餌痕をランダムに再配置させて求めた再利用率のおおよそ 3 分の 1 程度
であった。さらに、そのような傾向は摂餌後 4 日経過してもなお確認された (Fig. IV-14)。一般
化線形混合モデルにより求められた摂餌痕と非摂餌痕の摂餌場再利用率の平均値は、それぞれ、
摂餌後 1 日目の場所で 0.66%と 2.20%、摂餌後 2 日目の場所で 0.79%と 2.52%、摂餌後 3 日目の
場所で 0.75%と 2.32%、摂餌後 4 日目の場所で 0.43%と 1.15%であった。同様の傾向は、摂餌痕




日に摂餌痕数が減少した (Fig. IV-15)。ここで、任意の観測日を t、観測日 t に確認された摂餌痕
数を Nt、観測日 t−1 に確認された摂餌痕数を Nt−1、観測日 t+1 に確認された摂餌痕数を Nt+1とし
た場合、Nt − Nt+1 = −0.02164 −0.69547×(Nt1 − Nt) で表すことができた (Fig. IV-15, 実線)。 
平均摂餌痕面積と最大摂餌痕面積はそれぞれ、標高との間に弱い負の相関関係が認められた 





ル (ガンマ分布、対数リンク関数) をあてはめた。その結果、同じ標高にある地点でも、8 月 15
日から 20 日にかけて、すなわち最満潮時の水位が上昇するに従い大型化することがわかった 
(Figs. IV-4, IV-18)。このモデルによれば、たとえば標高 0.4 m の地点における平均・最大摂餌痕
面積 (m2) は、調査日順に 0.086 と 0.167、0.091 と 0.185、0.094 と 0.196、0.096 と 0.205、0.098
と 0.211 にそれぞれ変化していった。同様に、標高 1.2 m の地点における平均・最大摂餌痕面積 




なわち、比較的小型の摂餌痕 (G1) を形成する小型アカエイは、最満潮時の水位が 1.8 m 程度の
地点から摂餌可能であったが、一方で、比較的大型の摂餌痕 (G6) を形成する大型アカエイは、
最満潮時の水位が 2.6 m 程度の地点から摂餌可能であった。判読したすべての摂餌痕のうち、最
大面積かつ最低水位に位置したものから順にサンプリングしていき、サンプリングした摂餌痕に
対して線形回帰分析を行った結果、最満潮時の水位 (y) と摂餌痕面積 (x) との間の包絡線は、y 







る(Peterson et al. 2001, Ajemian et al. 2012)。Hines et al. (1997) の研究は、潮間帯干潟においてこの
ことを確認した唯一の事例であった。トビエイ科の一種 Myliobatis tenuicaudatus の捕食圧は、




モグリ生息密度に対する正の反応性は、小型個体に限って確認された (Figs. IV-9, IV-10)。さらに
その反応性は、G2 と G3 よりも G1 で強かった。ここでは、小型摂餌痕の密度はスナモグリ生息
密度に応じて上昇したが、Hines et al. (1997) におけるような餌密度に関する閾値は確認されなか
った。他のエイ類と同様に、アカエイもまた餌生物から放たれた匂いや微弱な生物電気、水流を
感じ取ることで、スナモグリの存在を検知できたのかもしれない (Blonder & Alevizon 1988, 
Montgomery & Skipworth 1997, Tillett et al. 2008, Tilley et al. 2013)。 
一方で、アカエイの捕食効率はハルマンスナモグリが生息する砂層深度によって制限されてい
る可能性がある。たとえば、大型のアカエイは底質深くまで掘り返すことができるため、砂層深
くに生息するスナモグリを捕獲することができるだろう (Ebert & Cowley 2003, Tillett et al. 2008)。
富岡湾干潟のうち最も沖側の部分 (エリア VII; Fig. IV-5B) では、大型のアカエイによる強い捕
食圧を受けていたにもかかわらず、ハルマンスナモグリが高密度に存在していた。反対に、沖側
の部分でも砂層の薄い場所 (エリア IV) では、大型アカエイによる強い捕食圧を受けていた 
(Figs. IV-5E–H, IV-11, IV-12C–F)。このことからも、ハルマンスナモグリが厚い砂層の存在によっ
てアカエイの捕食圧を免れていた可能性がうかがえた (厚い砂層による避難場所)。アカエイ摂
餌痕の最深部の深さについて、摂餌痕サイズに基づく 6 グループのそれぞれで求めた平均値は、
G1 から G6 の順に 6.5、8.4、10.7、13.9、17.8、22.3 cm であった (Figs. IV-6A, IV-7A に図示され
た値から推定)。一方で、ハルマンスナモグリの Y 字型巣穴のふたつの開口部の下にある「Y 字」













同様の傾向は大西洋に生息するアカエイ科の一種 Dasyatis americana でも確認でき、本種のうち
小型個体は水深の浅い場所を、大型個体は水深 10 m よりも深い場所を、中型個体はその両方を
それぞれ利用する (Aguiar et al. 2009)。また、このような個体成長に伴う空間利用パタンの変化、
特に小型のアカエイだけが水深の浅い場所を採餌場所として利用していることを、魚類で一般的
な “行動による体温調節” の観点から説明できるかもしれない (Wurtsbaugh & Neverman 1988, 
Matern et al. 2000, Vaudo & Heithaus 2013)。たとえば、カジカ科の一種 Cottus extensus の稚魚は、
消化を促進させるために夜間に水温の高い場所へ移動する日周鉛直移動をとる (Wurtsbaugh & 
Neverman 1988)。しかしこのような説明は、富岡湾干潟におけるアカエイのそれにはあてはまら

























も摂餌できる)。具体的に、G1 に区分される摂餌痕面積 0.025 m2程度の小型個体は最満潮時の水
位が 1.8 m より深い場所で摂餌可能であったのに対して、G6 に区分される摂餌痕面積 1.5 m2程




きたニホンスナモグリ局所個体群の激減 (第 II 章参照) が説明できる。白川河口干潟の場合、そ
の海域での平均海面を基準とした干潟地盤高 (Fig. II-1C) と潮位変動 (Yamada et al. 2009) によ
り推定された最高潮帯における最大水深は 2.54 m であり、大型のアカエイが進入できる閾値の
水位と同程度であった。すなわち、白川河口干潟全域は、全ての体サイズのアカエイが利用可能
であったといえる。一方で、白川河口干潟においてニホンスナモグリが生息する場所の砂層の厚
さは (1–2 m; Wardiatno et al. 2003)、富岡湾干潟のそれよりも厚く (Fig. IV-4E)、このことはスナ




り低酸素状態であった (地下 30 cm での平均溶存酸素濃度は、富岡湾干潟で 3.8 mg l–1であった
のに対して、白川河口干潟では 0.6 mg l–1であった; Wardiatno et al. 2003)。ニホンスナモグリの巣







た結果。観察点群を 1、ランダム点群を 0 とする二値データを応答変数、各地点における餌密度 (ハルマン
スナモグリ個体数密度) と干潟の標高を説明変数として使い、二項分布を確率分布とした一般化線形モデ
ルをこのデータセットにあてはめた。表中の G1―G6 は、摂餌痕面積に基づく FP のサイズ区分を示す 
(IV-3.3 節参照)。各モデル (Model 1, 2, 3, Null model) における使用説明変数については欄内に“＋”、非使
用説明変数については“－”をそれぞれ記した。最適モデルは AIC に基づき 4 つのモデルから選択され、
ランダム点群の生成からモデル選択までの一連の作業は 99 回繰り返された。なお、表中に示した線形予測
子 (切片、傾き 1、傾き 2) は、99 回のモデル選択のうち AIC が最も低かったものの結果である。さらに、
表中に示した採択率は、99 回のモデル選択のうちに最適モデルとして採択された割合 (%) を示す。 
 
摂餌痕サイズ モデル番号 説明変数 線型予測子 採択率 (%) 
  餌密度 標高 切片 傾き 1 傾き 2  
G1 Model 1 +  0.84 0.01  12 
 Model 2  + 0.38 0.62  0 
 Model 3 + + 0.59 0.50 0.01 88 
 Null model   0.00   0 
G2 Model 1 +  0.04 0.00  7 
 Model 2  + 0.29 0.48  0 
 Model 3 + + 0.11 0.28 0.00 93 
 Null model   0.00   0 
G3 Model 1 +  0.05 0.00  97 
 Model 2  + 0.13 0.22  0 
 Model 3 + + 0.06 0.02 0.00 3 
 Null model   0.00   0 
G4 Model 1 +  0.37 0.00  0 
 Model 2  + 1.01 1.68  0 
 Model 3 + + 0.91 1.15 0.00 100 
 Null model   0.00   0 
G5 Model 1 +  2.00 0.02  0 
 Model 2  + 2.86 5.08  53 
 Model 3 + + 2.94 4.82 0.00 47 
 Null model   0.00   0 
G6 Model 1 +  2.96 0.02  1 
 Model 2  + 2.96 5.13  19 
 Model 3 + + 4.55 4.78 0.02 80 






Fig. IV-1. 調査地。干潟は、天草下島北西部に位置し、富岡湾に対して北―北東方向に面している (パネ
ル A―C)。富岡湾から南方向に約 6 km 離れたところには、気象庁が所管する検潮所がある (パネル B, ☆
印)。干潟のうち航空写真上で摂餌痕の判読が行えた範囲 (その他の部分では冠水により判読できなかっ











Fig. IV-2. 干潮時に干潟で確認できたアカエイの摂餌痕。摂餌痕は、その形状に基づき FP (feeding pit の
略; パネル A) と SF (sinuous furrow の略; パネル B) に大別された。干潮時には、多くの摂餌痕の内部で
アオサがトラップされていた (パネル A,B)。パネル C では、航空写真上で確認できた SF をふたつ例示
した。ここで、赤色の破線で囲った部分は FP を、青色の破線で囲った部分は SF をそれぞれ示す。パネ
ル D は 2012 年 8 月 17 日に有人ヘリコプターから撮影した航空写真の一部、パネル E は 18 日に撮影し
た航空写真の一部 (同一箇所) をそれぞれ示す。パネル D,E 中の矢印は対空標識を示す。航空写真上で
確認できた底質表面上のクレーター状の窪地の大部分はアカエイにより形成された摂餌痕であり、これ
には形成されてからの経過時間が様々なものが含まれていた。パネル E中の赤色の実線で囲った部分は
1 日間で生成された FP を、青色の実線で囲った部分は 1 日間で生成された SF をそれぞれ示す。パネル
F,G は、パネル D,E の黒色の実線で囲った部分を拡大したものをそれぞれ示す。このうち、赤色の破線
で囲ったものが 1 日間で生成された FP である (パネル G)。矢印で指した FP は 8 月 17 日以前に形成さ

















Fig. IV-5. 調査範囲内における環境データの空間分布。パネル Aは、富岡湾より南方向に約 6 km 離れた
地点 (Fig. IV-1B, ☆印) における平均海面を基準 (= 0 m) とした干潟の標高 (Digital Elevation Model: 
DEM) を示す。パネル B は、干潟を標高 (0.56 m を境界とした) とその位置関係に基づき区分した結果 
(エリア I―VII) を示す。パネル C,D は、水位観測結果 (推定値) と DEM に基づき算出された日中 (パ
ネル C) と夜間 (パネル D) のそれぞれにおける冠水時間 [日中と夜間の区別には、国立天文台 
(http://www.nao.ac.jp/) が公開しているこの地域の日の出・日の入り時刻の理論値を引用した] を示す。
パネル E―Hは、クリギング補間した砂層の厚さ (パネル E) と餌密度 [2011 年 (パネル F)、2012 年 (パ








Fig. IV-6. 摂餌痕の最深部の深さと基質攪拌面積との間の関係 (パネル A, B)、基質攪拌体積と面積との
間の関係 (パネル C, D) を FP (パネル A, C)、SF (パネル B, D) のそれぞれについて示す。各図中の N は、
計測した摂餌痕の数を表す。摂餌痕の深さについて、FP (パネル A) は摂餌痕の最も深い部分で、SF (パ
ネル B) は蛇行した溝 (Fig. IV-2B) に沿ってその中央部の 1―19 点でそれぞれ計測された (SF について
は、摂餌痕ごとにシンボルを変えた)。パネル A 中の実線は FP の最深部の深さ (Depth) と面積 (Area) と
の間にあてはまったべき乗モデル [Depth = 0.6  (104Area)0.4] を、2 本の破線は上限・下限包絡線 (玉置
ら 未発表) をそれぞれ示す。パネル B 中の破線は SF の平均的な深さを示す。パネル C,D 中の実線は、
FP、SF のそれぞれの基質攪拌体積 (Volume) と面積 (Area) との間にあてはまった回帰モデルを示す。
具体的に FP にはロジスティックモデル [Volume = 50011.3/(1 + 28.4 exp (8.5Area))]、SF にはべき乗






Fig. IV-7. 航空写真上で確認した、1 日間に生成された摂餌痕の面積頻度分布図。各図中の Nは確認した
摂餌痕の数を示す。面積頻度分布図は、FP (パネル A)、SF (パネル B)、SF を伴って存在した FP (パネル
C) のそれぞれについて作成した。ここでは、FP を摂餌痕面積に基づき 6 クラスに区分した [G1 (= Group 
1): 面積 ≤ 0.05 m2, N = 3159; G2: 0.05 < 面積 ≤ 0.1, N = 7397; G3: 0.1 < 面積 ≤ 0.2, N = 6275; G4: 0.2 < 面
積 ≤ 0.4, N = 1066; G5: 0.4 < 面積 ≤ 0.6, N = 136; G6: 0.6 < 面積, N = 70]。頻度分布図の階級幅は、FP で
0.05 m2 (パネル A,C)、SF で 0.2 m2 (パネル B) である。SF の摂餌痕面積と、SF を伴って存在した FP の






Fig. IV-8. 航空写真上で確認した、1 日間に生成された摂餌痕の空間分布を、FP (パネル A) と SF (パネ









Fig. IV-9. 航空写真上で確認した FP の空間分布に基づき推定されたアカエイの行動圏。行動圏は、FP









した結果。観察点群を 1、ランダム点群を 0 とする二値データを応答変数、各地点における餌密度 (ハ
ルマンスナモグリ個体数密度) と干潟の標高を説明変数として使い、二項分布を確率分布とした一般化
線形モデルをこのデータセットにあてはめた。なお、Model 4 (両説明変数を用いない) の推定結果は図
示していない (全く最適モデルとして採択されなかったため)。解析は、FP の各サイズクラス (G1―G6) 
についてそれぞれ行った。最適モデルは AIC に基づき 4 つのモデルから選択され、ランダム点群の生成
からモデル選択までの一連の作業は 99 回繰り返された。なお、図示した結果は、99 回のモデル選択の
うち AIC が最も低かったときのものである。さらに、各図左上に示した採択率は、99 回のモデル選択の






Fig. IV-11. 2012年調査時と 2011年予備調査時に確認できた比較的大型の FP (摂餌痕面積 0.25 m2以上; G4
―G6) の密度の空間分布。各図中の実線で囲った部分は有人ヘリコプターで撮影した航空写真から摂餌
痕を判読できた範囲を示す。パネル A は、本調査時に撮影した航空写真上に 10×10 m のセルを生成さ
せ、それぞれに含まれる大型 FP を計数した結果を示す。摂餌痕密度 (個数 100 m2) をセルの色の濃淡
で表し、そのカラースケールの階級値を自然分類法により決定した。パネル B は、予備調査時に撮影し
た航空写真上に直径 20 m の真円 (= 314 m2) を 55 個無作為に生成させ、それぞれの円内に含まれる大型
FP を計数した結果を示す。パネル B 中の N は摂餌痕を計数した地点数、＋マークは無作為に生成させ






Fig. IV-12. 基質攪拌面積密度 (パネル A)、基質攪拌体積密度 (パネル B)、砂層の厚さに対する FP 深さ
の相対値 (パネル C―F) の空間分布。基質攪拌面積には航空写真上で計測した値を、基質攪拌体積と FP
の深さは、摂餌痕面積から求めた推定値を用いた。パネル A,B のカラースケールの階級値を等量分類法
により決定した。砂層の厚さに対する FP 深さの相対値はシンボルの大きさで表され、その相対値が 0%
を超えて 15%以下のもの (パネル C)、15%を超えて 30%以下のもの (パネル D)、30%を超えて 50%以下
のもの (パネル E)、50%を超えて 100%以下のもの (パネル F) のそれぞれについて図示した。シンボル
の塗りつぶし色はプロットが重複してもわかりやすいように半透明にした。各図中の実線で囲った部分
は有人ヘリコプターで撮影した航空写真から摂餌痕を判読できた範囲を表し、そのうち黒色で塗りつぶ






Fig. IV-13. 干潟の標高・ハルマンスナモグリの個体数密度に基づき分類された細分区域 (Sub-Area: SA) 
(パネル A) と各 SA の総面積 (m2; パネル B)、各 SA における基質攪拌面積 (cm2; パネル C)、攪拌体積 
(cm3; パネル D)、攪拌面積密度 (cm2 m−2; パネル E)、攪拌体積密度 (cm3 m−2; パネル F)。干潟標高 (m) 
とハルマンスナモグリの個体数密度 (個体 m−2) のそれぞれ最小値から最大値までの範囲を 3 等分し、
前者を低 (0.34 ≤ 標高 < 0.61; 平均 0.45 ± 0.09 SD)、中 (0.61 ≤ 標高 < 0.88; 平均 0.73 ± 0.07 SD)、高 
(0.88 ≤ 標高 < 1.15; 平均 0.94 ± 0.04 SD)、後者を低 (28.6 ≤ 餌密度 < 107.82; 平均 89.0 ± 15.8 SD)、中 
(107.82 ≤ 餌密度 < 187.01; 平均 132.9 ± 20.5 SD)、高 (187.01 ≤ 餌密度 < 266.20; 平均206.0 ± 18.0 SD) に
それぞれ区分した。すべてのセルを以下に示す 9 つの SA に区分した; SA1 (低地盤・餌低密度)、SA2 (低・


























生の着底場を他の生物に提供するといった直接的なものと (Gutiérrez & Iribarne 1999, Gutiérrez 
et al. 2003, O’Shea et al. 2012, Sandrini-Neto & Lana 2014)、水柱―堆積物境界面における水の流れ
を改変することで懸濁粒子の堆積や底質の浸食、底質間隙水の移流に影響する間接的なものが知
られている (Huettel & Rusch 2000, D’Andrea et al. 2002, Passarelli et al. 2012)。生物由来の海底微地
形は砂泥底生息場に複雑性や異質性をもたらし、ひいては、群集の多様性に貢献する (Gutiérrez 
et al. 2003, Stieglitz 2013)。 
生物由来の海底微地形のうち、造巣性の十脚甲殻類が形成した巣穴は掃流輸送された砂粒など
の粒状物質を巣穴内部へ引き込む (Needham et al. 2013)。これらの十脚甲殻類が形成する巣穴の
形状は一般に U 字、Y 字、J 字に大別でき、そのため、底質表面上には 1―2 個程度の巣穴開口
部が開く。巣穴開口部の直径は、普通 0.5―3 cm 程度であるが (Tamaki et al. 2008)、ノコギリガ
ザミ (Scylla serrata) が形成する巣穴のように直径 50 cm 以上におよぶ巨大なものまで存在する 



























調査は、2013 年 10 月 18 日の昼の大潮干潮時 (最干時刻: 18 日 13:25 PM) とその直後の大潮干
潮時 (最干時刻: 19 日 1:42 AM) に、富岡湾干潟のうち岸から約 80 m 沖側の地点 (Fig. V-1C, ☆
印) で実施した。ここでは、第一に、干潟表面上に存在するイボキサゴ着底初期稚貝の生息密度
を把握するため、方形枠を用いた調査を実施した。なお、上述した 2 回の干潮時のそれぞれで調
査を実施することで、1 回の干満における稚貝数密度の変動量を調べた。調査日ごとに 10 cm 四
方の方形枠を使って深さ 1.5 cm までの砂を無作為に 3 個採取し、10%中性ホルマリン海水で固
定したものを試料とした。実験室内にて、それらの試料からイボキサゴ稚貝のみを選別し、その
個体数を計数した。ここで、本種の同定はそれらの殻形に基づき行った (Harada et al. 2005)。イ
ボキサゴ稚貝の個体数密度は日ごとに算出され、3 個の試料から得られた平均値を平方メートル
あたりの密度に換算することで求められた。イボキサゴの殻幅 (mm) は、顕微鏡に取り付けた
デジタルカメラを用いて撮影された画像から画像解析ソフトウェア Image J 1.46r 
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(http://imagej.nih.gov/ij/) を使ってそれぞれ小数点第 3 位まで計測し、四捨五入したものを解析に
用いた。 
つづいて、巣穴へ落下するイボキサゴ稚貝数を定量するため、セディメントトラップを用いた
調査を実施した。調査では、長さ 200 mm、内径 6 mm のプラスチック製の透明の筒 (エポキシ
樹脂を使って一方の開口部をふさいだ) をセディメントトラップとして用いた (Fig. V-2)。1 回
目の干潮時に、無作為に選んだ巣穴へセディメントトラップを 1 本ずつ丁寧に挿入し (計 51 本)、
その場所が冠水してから 1 時間が経過するまで放置した後に、全てを回収した。これと併行して、
砂の堆積速度を調べるために 48 本のセディメントトラップを上と同様の方法で設置し、その場
所が冠水してから 0 分、5 分、10 分、15 分、25 分、35 分、45 分、60 分 (これ以上セディメン
トトラップを放置し続けた場合、容器が砂で満杯になる可能性があった) が経過した時点でそれ
ぞれ 6 本ずつ回収していった。この期間中の水位については、水位が低い時点 (水位約 30 cm 以
下) ではものさしを使って計測し、それ以外の場合では水位計 (VECTOR, JFE アドバンテック株
式会社) を使って記録した。セディメントトラップの入口部には、回収を簡単にするため、径
1.5 mm の穴を開けており、そこに括り付けたタコ糸をセディメントトラップから 50 cm 程度離


















密度とイボキサゴ稚貝密度は、それぞれ 261.0 ± 43.6 SD 個 m−2 (= 2.61 個 100 cm2) と 42.7 ± 9.0 
SD 個体 100 cm2であった。このうち前者の密度は、経験的に知られる、イボキサゴの新規加
入を阻害する巣穴密度に相当した (= 360 個 m−2; Flach & Tamaki 2001)。 
2013 年 10 月 18 日の昼の干潮時から満潮にかけての期間で、セディメントトラップを設置し
た場所は、15:07 PM に初めて冠水した。それ以降、水位は毎分 1 cm 程度の速さで上昇していき、
冠水後 60 分間で水位が 60 cm に達した (Fig. V-3)。この間、干潟表面上には流速 0.07 ± 0.04 SD m 
s–1の水流が、主に岸側に向けて流れていた。また、同期間中には、干潟上を北東風が平均風速
2.7 m s–1の強さで吹いていた。干潟の表層堆積物 (≤ 1.5 cm) は中央粒径値 0.35 mm の砂質であり、
波の上げ下げに応じて再懸濁を繰り返していた。その結果を反映して、底質表面上には波長が 6
―11 cm、波高が 1―1.5 cm 程度の砂漣が発達していた (Fig. V-2B)。加えて、干潟に設置したセ
ディメントトラップには砂の堆積が確認され、その堆積量は時間の経過に従い増加していった 
(Fig. V-3B)。すなわち、調査地点冠水後 0 分の時点でセディメントトラップに堆積した砂柱の長
さは平均値が 5.5. mm (= 0.16 cm3)、中央値が 7.9 mm (= 0.22 cm3) であったのに対して、60 分後








ップに、60 分間で平均 2.22 ± 2.11 SD個体のイボキサゴ稚貝が落下することが示唆された (以降、
落下個体; Fig. V-4)。加えて、落下個体の殻幅は底質表層に存在する個体のそれと非常によく似
ており、それぞれの平均殻幅は 0.29 ± 0.06 SD mm と 0.30 ± 0.07 SD mm であった。また、両者の
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ボキサゴ稚貝落下数を巣穴あたり 2.22 個体、巣穴数密度を調査地点と同じ 2.61 個 100 cm2とし
た場合、底質表層の存在した個体 (42.7 個体) のうち 5.8 個体が上げ潮 1 時間で減少させられる
ことが推定された (Fig. V-6A)。一方で、方形枠調査で確認されたイボキサゴ着底初期稚貝の個
体数密度には、10 月 18 日から 19 日にかけて増加傾向が確認できた (Fig. V-6B)。具体的に、1
回目の調査時点 (最干時刻: 18 日 13:25 PM) で採取された砂からは 42.7 ± 9.0 SD 個体 100 cm2
のイボキサゴ着底初期稚貝が確認され、これに対して、2 回目の調査時点 (最干時刻: 19 日 1:42 
AM) で採取された砂からは 57.7 ± 12.7 SD 個体 100 cm2の稚貝が確認された (Fig. V-5B,C)。イ
ボキサゴ着底初期稚貝数の日変動に関する実測値と推定値との間の相反する傾向 (増加 vs. 減












































具体的に本研究の第 II 章では、白川河口干潟の優占マクロベントス群集 (アナジャコ、ニホン
スナモグリ、アサリ、ハマグリ、シオフキ) における、十脚甲殻類 2 種 (アナジャコ、ニホンス
ナモグリ) の激減に起因した群集構造の変化について記載した。ここでは、十脚甲殻類 2 種の激




獲最盛期の年間漁獲量から推定されたその時期の現存量と比較して、おおよそ 8 分の 1 であり、











冬季の環境条件 (夜間延長と冬季波浪) に着目して行った。その結果、潜砂能力はシオフキ > ハ






























因に着目したものであった (熊本県 2006, アサリ資源全国協議会 2009, 広島県西部農林水産事
務所 2011, 三重県水産研究所 2011)。たとえば、ナルトビエイ Aetobatus flagellum やツメタガ
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